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La intensificación de la actividad agrícola, debido al aumento progresivo 
de la población mundial, ha acentuado el uso de sustancias químicas, tanto de 
origen orgánico (plaguicidas), como de origen inorgánico (metales pesados) que 
pueden tener efectos adversos para el medio ambiente. Entre estos efectos adversos 
se encuentra la contaminación de aguas, tanto superficiales como subterráneas, que 
tiene impacto directo en la salud humana. Actualmente, los esfuerzos científicos 
van encaminados a controlar y eliminar la presencia de estas sustancias en las 
aguas. En este contexto, la aplicación medioambiental de la nanotecnología 
constituye un novedoso e innovador campo de investigación y desarrollo que puede 
aportar soluciones a la contaminación de las aguas. Asimismo, entre las diferentes 
técnicas físicoquímicas existentes para la eliminación de contaminantes en aguas, 
la adsorción se presenta como una opción factible por su menor coste y 
preparación. Esta Tesis aborda la búsqueda y aplicación de nanoadsorbentes 
alternativos a los utilizados actualmente para la descontaminación de las aguas, con 
el fin de reducir costes y aportar soluciones medioambientales más sostenibles. 
 
En esta memoria se han preparado, caracterizado y evaluado como 
adsorbentes diversos sistemas basados en nanomateriales naturales. Los materiales 
seleccionados fueron arcillas, bien de referencia o procedentes de yacimientos de 
Andalucía, tanto sin modificar como modificadas. Los modificadores utilizados 
fueron de distinta naturaleza: orgánica, como cationes alquilamonio y polímeros 
orgánicos naturales (quitosano y materia orgánica soluble de un agroresiduo 
abundante, MOS), e inorgánica (Fe). Asimismo se empleó como adsorbente 
biocarbón (biochar) o carbón biológico preparado a partir de diversos residuos 
agrícolas como el alperujo. Aunque en la bibliografía existen algunos estudios 
previos sobre el papel adsorbente de los materiales seleccionados, un aspecto 
novedoso del presente trabajo ha sido trasladar los ensayos realizados a escala de 
laboratorio a escala precomercial. Así, los adsorbentes que mostraron mayor 
eficacia a nivel de laboratorio en la eliminación de los contaminantes seleccionados 




filtrante a escala semipiloto con aguas contaminadas artificialmente. 
Específicamente, los resultados de esta Tesis mostraron ser prometedores para la 
futura aplicación de arcillas modificadas como lecho de filtros y suponen un 
avance tecnológico en el contexto descontaminación de aguas, de modo que 
posibilita el desarrollo posterior en la industria y posible empleo en zonas rurales, 













I.1. Fuentes de contaminación de las aguas  
 
El agua es esencial para la vida y como tal debe ser controlada para la 
protección de los diferentes ecosistemas acuáticos y de la salud pública. Los ríos, 
lagos y océanos de la Tierra se encuentran en un proceso muy grave de deterioro ya 
que están siendo amenazados por la contaminación. Se considera “contaminante” a 
una sustancia presente en concentración mayor que la natural, como resultado de la 
actividad humana o en algunos casos de origen natural, y que tiene un efecto 
perjudicial en el medio ambiente o sobre algo de valor en ese ambiente (Manahan, 
2007). 
  
La contaminación de origen antropogénico se considera de mayor 
importancia que la de origen natural, ya que es la que es posible prevenir y 
controlar (Holt, 2000). Existen numerosas vías de entrada de contaminantes al 
medio procedentes de diversas actividades antropogénicas que se dividen 
principalmente en dos grupos de actividades: la urbanización e industrialización o 
la agricultura. 
 
Actividades procedentes de la urbanización e industrialización conllevan a 
una serie de impactos en los ecosistemas acuáticos como la lixiviación en 
vertederos de residuos urbanos o industriales (Solbe, 1984), las fugas de aguas 
residuales que infiltren en el terreno, o incluso actividades procedentes de 
industrias se encargan de la elaboración de químicos, entre otros, etc. 
Adicionalmente, hay que tener en cuenta la deposición atmosférica, donde la 
quema de combustibles fósiles, la elaboración de químicos o la incineración de 
residuos, pueden contribuir al incremento de contaminantes en la atmósfera.  
Además, y concretamente para el caso de los acuíferos, una explotación excesiva 
de ellos en zonas costeras, facilita que las aguas salinas invadan la zona de aguas 




aguas, quedando contaminadas y, por tanto, inutilizados para el uso humano como 
ocurre en gran parte de la costa mediterránea. 
 
Gran parte de las publicaciones científicas sobre los efectos de la agricultura 
en la calidad del agua superficial y subterránea proceden de países desarrollados, y 
reflejan una preocupación científica general y, en algunos casos, la atención a los 
aspectos normativos que se ha prestado a estos temas desde los años setenta. La 
contaminación agrícola es causa tanto directa como indirecta de efectos en la salud 
humana. Por otro lado, las actividades procedentes de la agricultura resultan ser 
otra fuente importante de contaminación de las aguas. Algunas de actividades de 
origen agrícola que generan la entrada de contaminantes en el agua se detallan en la 
Tabla I.1.  La contaminación de origen agrícola conlleva a un aumento en la 
presencia de gran cantidad de fertilizantes los cuales contienen metales pesados, 



















Tabla.I.1.  Actividades agrícolas y los efectos que estas causan en el agua 









Sedimentos y turbidez. 
Inundación de los lechos de los ríos y 

















Escorrentía de nutrientes 
(eutrofización), mal olor, crecimiento 
de algas dando lugar a 
desoxigenación y mortandad de 
peces. 
 
Puede provocar elevados niveles de 
contaminación por patógenos, por 
metales pesados, fósforo y nitrógeno 
(eutrofización). 
 
Escorrentía que provoca la 
contaminación del agua y la biota; 
problemas en la cadena trófica, por 
pérdida de depredadores e inhibición 
del crecimiento; consecuencias 
negativas en salud humana por 
consumo de peces contaminados. 
 
Lixiviación nitratos 












Problemas en la salud 
humana como 

















Contaminación por agentes 
patógenos (virus, bacterias,..) dando 
lugar a problemas crónicos de salud. 
Contaminación por metales 
procedente de la orina y las heces. 
 
 
Escorrentía de sales (salinización); 
escorrentía de fertilizantes y 
plaguicidas (bioacumulación). 
Pueden encontrarse niveles elevados 
de oligoelementos como el Selenio 
(efectos negativos biológicos). 
 
 






Enriquecimiento de las 







I.2. Contaminantes de origen agrícola en Andalucía: Plaguicidas y Metales 
pesados 
 
En esta Tesis se centra en contaminantes de origen agrícola, principalmente 
nos centraremos a la entrada de contaminantes cuyo origen sea procedente de las 
actividades agrícolas como son los plaguicidas y los metales pesados. 
 
La Organización de las naciones unidas para la alimentación y la 
agricultura (FAO) establece que un plaguicida es cualquier sustancia o mezcla de 
sustancias destinadas a prevenir, destruir o controlar cualquier plaga, incluyendo 
los vectores de enfermedades humanas o animales, especies no deseadas de plantas 
o animales que causan perjuicio. Sin embargo, aproximadamente el 90% del total 
de los plaguicidas vendidos van dirigidos a actividades relacionadas con la 
agricultura (Brouwer et al., 1994). Los residuos de plaguicidas que se encuentran 
en las aguas aumentan continuamente, como consecuencia de su creciente y 
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Fig.I.1. Principales actividades antropogénicas de procedencia metales 





Por otro lado, el término “metal pesado” se aplica a elementos que poseen 
una densidad relativamente alta, entre 3.5 y 7g cm-3 y son tóxicos a bajas 
concentraciones (Gautam, et al., 2015). Los más comunes en el suelo y aguas son 
Fe, Cu, Zn, Pb, Ni, As, Hg y Cd (Murphy & Spiegel, 1982, Sainz et al., 2003). Los 
metales pesados son compuestos que muestran persistencia ya que no son 
biodegradables y además pueden ser acumulados por los organismos vivos 
(Volesky, 1990, Dursun et al., 2003). En la Fig.I.1.  podemos observar las 
principales actividades de procedencia de metales pesados. 
 
 
Fig.I.2. Evolución del consumo de fitosanitarios en España (Fuente 
AEPLA y MAGRAMA, 2012). 
En España, el consumo de productos fitosanitarios para la protección de los 
cultivos se ha incrementado paulatinamente desde la mitad de los años noventa 
(Fig.I.2.). Además, existen una serie de estudios realizados en España que han 
puesto de manifiesto la presencia de plaguicidas (Picó et al., 1994; Sánchez-




al., 2009) y metales pesados en las aguas (Alonso-Castillo et al., 2014; Andreu et 
al., 2016). 
Concretamente para Andalucía, la agricultura ha sido una de sus principales 
fuentes de riqueza, jugando un papel prioritario en las políticas de desarrollo. La 
importancia del sector recae en la extensión de su superficie, que abarca el 53.3% 
de la Comunidad Autónoma según fuentes de la Consejería de Agricultura y Pesca 
(CAP, 2009), donde el 83% de la superficie andaluza de cultivo la acaparan el 
olivar (48%), cereales (25%) y los cultivos industriales (10%) (Fig. I.3).  
Fig. I.3. Superficie de cultivo en Andalucía. Media de los años 2005-2008. 
(Informe del sector agrario (CAP)). 
Por otra parte, la escasa capacidad de retención de los suelos andaluces a los que hay 
que aplicar los plaguicidas, constituye uno de los factores que más contribuyen a 
acentuar los procesos de transporte de los plaguicidas, ya que hace que puedan 
producirse grandes pérdidas por lixiviación (movimiento del plaguicida a través del 
perfil de suelo) y/o escorrentía (arrastre superficial), especialmente si se producen 
episodios de abundantes lluvias poco después de la aplicación del producto (Cox et 




producido una serie de episodios esporádicos de contaminación por plaguicidas 
(simazina, terbutilazina, diuron,…) y metales pesados (Cd, Hg, Pb,) (Fig.I.4.), que 











Fig. I.4. Principales casos de contaminación por contaminantes de origen 
agrícola en aguas superficiales (embalses y ríos) y subterráneas (pozos) de 
Andalucía. 
En diciembre de 2002, se detectaron los herbicidas simazina y terbutilazina 
en aguas del pantano del Rumblar hecho que afectó al abastecimiento de agua 
potable de 84.000 vecinos de la comarca de Andújar (Jaén), dos años más tarde, 
también en Jaén, 30.000 habitantes de la comarca de El Condado sufrieron las 
mismas consecuencias por la contaminación del pantano del Dañador, situación 




En 2004 en la provincia de Córdoba también se detectaron niveles altos de 
terbutilazina en las aguas del embalse de Iznájar que provocaron el corte del 
suministro a 25 municipios de Córdoba (250.000 personas). Este episodio se repitió 
en julio de 2005, afectando a 165.000 habitantes por la presencia de terbutilazina y 
diurón; y en 2007, donde como consecuencia del bajo nivel del agua de pantano 
hicieron aflorar nuevos casos de contaminación por herbicidas en embalses de la 
cuenca del Guadalquivir (Trigo, C., 2010). 
No solo se han encontrado productos fitosanitarios en pantanos sino también 
en ríos, por ejemplo, en el río Guadalquivir en la localidad de Menjíbar se 
sobrepasaron los límites permitidos de cadmio, mercurio, plomo y terbutilazina, o 
el caso del río Genil, donde se superaron los límites de sustancias organocloradas 
(endrín). (FUENTE: Greenpeace) 
 
Las zonas más afectadas por contaminantes agrícolas son los acuíferos de 
Rota-Sanlúcar-Chipiona, Sevilla-Carmona, Aluvial del Guadalquivir, Depresión de 
Granada, Altiplanos de Écija y Vejer-Barbate (FUENTE: Greenpeace). Todos estos 
episodios han puesto de manifiesto de presencia de compuestos de origen agrícola 
y nos indica la magnitud del problema. 
 
I.3. Procesos de distribución de plaguicidas en las aguas 
 
La circulación y movimiento de plaguicidas hacia las aguas va a depender 
principalmente de las características físico-químicas del plaguicida, las propiedades 
del suelo y de la hidrología, la geoquímica, y las características biológicas del 
medio (Holt, 2000). Los mecanismos de transformación y transporte de plaguicidas 
pueden ser la lixiviación, la difusión, la adsorción, la volatilización, la absorción y 








Fig.I.5. Principales procesos de distribución y circulación de 
contaminantes en el ambiente 
 
Los compuestos aplicados al suelo tienden a ser transportados con el agua y 
lixiviar a través del perfil, alcanzando las capas más profundas y el acuífero. 
Mediante difusión, los contaminantes se pueden mover desde las zonas más 
concentradas a las menos concentradas de aquí nace la importancia de conocer la 
movilidad y la lixiviación de los plaguicidas en el suelo. Para la lixiviación y la 
difusión es necesario considerar la interacción conjunta de una serie de parámetros 
como son las propiedades físico-químicas del plaguicida (la ionizabilidad, 
solubilidad en agua, presión de vapor y carácter hidrofóbico) ya que influyen en el 
grado de retención del plaguicida por las partículas del suelo (Weber et al., 1980). 
De este modo, los herbicidas catiónicos, como es el caso del paraquat y el diquat, 
son poco móviles, debido a los fuertes enlaces iónicos que forman con el complejo 
de cambio catiónico de los coloides del suelo. Herbicidas con propiedades básicas 
como las s-triazinas, presentan una movilidad de baja a moderada: teniendo en 
cuenta que existe una relación inversa entre el pH y la adsorción. En cambio, los 




debido a su baja adsortividad. Los herbicidas no iónicos, poco solubles en agua, 
como la trifluralina, son muy poco móviles en disolución, debido a su baja 
solubilidad (Calderón et al., 1999). Los herbicidas muy solubles, como la 
hexazinona y el fenurón (Bouchard y Lavi, 1985) son muy móviles por su baja 
adsortividad y son los que mayor probabilidad presentan para ser encontrados en 
las aguas.  
 
La adsorción de los plaguicidas al suelo consiste en la acumulación del mismo 
en la interfase sólido-agua o sólido-aire, siendo la desorción el proceso inverso 
(Osgerby, 1970, Koskinen & Harper, 1990, Cornejo & Jamet, 2000). Cabe destacar 
la existencia de una serie de estudios donde se ha observado la relación inversa 
entre la adsorción y el transporte del plaguicida hacia el agua a través del suelo 
(Hamaker et al., 1966; Guenzi & Beard, 1967). Por esta razón, mientras mayor sea 
la adsorción menor será el riesgo de lavado, aunque si el lavado es continuo, el 
plaguicida puede desorberse y así aumentar la concentración de plaguicida en el 
lixiviado. 
 
La volatización es otro mecanismo importante que consiste en el paso del 
plaguicida a la fase gaseosa, a través de la cual puede transportarse a lugares muy 
alejados de su aplicación. Este proceso tiene lugar principalmente durante la 
aplicación; posteriormente afecta al plaguicida que permanece en la superficie del 
suelo o de las plantas y en menor proporción al plaguicida disuelto en la disolución 
del suelo (Thomas, 1982). La tasa de volatilización va a depender de su presión de 
vapor y solubilidad en agua del plaguicida (Haith et al., 2002), de la temperatura, 
humedad y composición del suelo, así como su estructura y porosidad (Gamon, 
2003), temperatura y velocidad del viento, la profundidad de aplicación del 






En cuanto a los procesos de absorción podemos señalar que existen 
sustancias que son absorbidas por plantas, insectos, nematodos, etc., pudiendo 
degradarse o quedarse asociados a residuos de plantas y organismos. Asimismo, 
pueden darse procesos de transformación, dado que muchos plaguicidas se 
degradan rápidamente en el suelo, proceso denominado mineralización en donde, el 
pesticida es transformado en compuestos más simples como CO2, NH3 y H2O. El 
resultado de este proceso se debe a reacciones de hidrólisis, fotólisis y también por 
procesos de degradación metabólica mediada por microorganismos, los cuales 
utilizan los pesticidas como fuente de carbono (González, M.A., 2016). 
 
Finalmente, es necesaria la información acerca de la topografía, tipos de 
suelo y ubicación, tipo de cubierta del suelo, precipitación anual, condiciones de 
temperatura, entre otros, para poder estimar hacia donde pudiera desplazarse el 
pesticida aplicado. La adsorción por los coloides del suelo, pH, temperatura, 
humedad, microbiológicas y estructurales del suelo, la climatología, la forma y 
momento de aplicación y las prácticas culturales son también factores que 
determinan la lixiviación y difusión de estos compuestos 
       
I.4.Procesos de distribución de metales pesados en las aguas 
 
 La distribución de metales pesados en las aguas estará determinada por 
diferentes tipos de reacciones, como pueden ser: ácido-base, 
precipitación/disolución, oxidación/ reducción, absorción, adsorción o procesos de 
intercambio iónico, captación biológica. Uno de los riesgos más importantes que 
podría darse es su tendencia a ser bioacumulado en las especies marinas y entrar en 
la cadena trófica pudiendo ser la causa de graves problemas para nuestra salud 
(Mudho & Kumar, 2013). 
 
La distribución de metales pesados en el agua puede depender 




toxicidad, y su movilidad en el medio (Forsberg et al., 2006; Ospina-Alvarez et al., 
2014). Además, su transporte y distribución también va a depender de factores, 




) o la salinidad del agua. El 
aumento en la dureza se relaciona generalmente con una baja toxicidad de los 




 en formar de carbonatos pueden 
llegar a competir con otros iones divalentes metálicos (Kozlova et al., 2009; 
Saglam et al., 2013). La salinidad influye en el estado de los metales en el agua, ya 
que una alta concentración de sales en el medio normalmente interfiere con los 
iones metálicos a través de la formación de complejos metálicos (Cornelis & 
Nordberg, 2007). Por otro lado, la presencia de fosfatos, sulfatos, clorados y 
arsenatos en agua pueden causar la precipitación de los metales. Por otro lado, la 
presencia de iones orgánicos en el agua puede actuar como ligando de metales 
pesados reduciendo la concentración de cationes metálicos libres y su 
biodisponibilidad (Sánchez-Marín et al., 2007).  
 
El destino de los metales en el suelo y por tanto su posible migración hacia 
las aguas, está controlada fuertemente por la adsorción por los coloides más activos 
del suelo: minerales de la arcilla, óxidos metálicos y materia orgánica. En cuanto a 
la arcilla, la naturaleza química de las interacciones entre los metales pesados y 
estás varían según el pH del medio (Barbier et al., 2000). Por otro lado, los óxidos 
metálicos y (oxi) hidróxidos de hierro, aluminio y manganeso juegan un importante 
papel en la retención e inmovilización de los metales pesados. Suelos con alto 





 (Sauvé et al., 2000). Finalmente, la materia orgánica es el 
mayor responsable del enlace a metales pesados. Los ácidos húmicos o fúlvicos del 
suelo en la interacción con metales es un proceso que puede contemplarse mediante 
la formación de complejos por parte de los componentes solubles, aumentando así 
la solubilidad de los metales y, por otro lado, la formación de asociaciones 





La combinación de todos estos factores puede favorecer la formación de 
diferentes especies de metales, dando lugar a la aparición de especies tóxicas con 
una mayor o menor biodisponibilidad (Bjerregaard & Anderson, 2007). 
 
I.5.Diferentes sistemas de tratamiento y tecnologías usadas para la 
descontaminación de aguas 
 
Los diferentes sistemas usados en el tratamiento de las aguas, se pueden 

























TablaI.2. Tipos de los tratamientos y tecnologías más apropiadas. 











Desbaste/ Desarenado/ Desengrasado/ 















Fangos Activos/Lechos bacterianos, de 
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Fangos activos/ Lagunaje facultativo/ 
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biodiscos/Lechos bacterianos/ lagunaje de 






















Lagunaje/ Laguna de macrófitas/ Filtros 






Para analizar las diversas situaciones en materia de depuración de aguas 
contaminadas, conocidas las necesidades y los objetivos a cubrir, es necesario 
saber los diferentes sistemas de tratamiento de aguas que existen, con el fin de 
poder elegir en cada caso la alternativa que mejor se adapte a esas necesidades. 
 
Según el medio de eliminación. Los contaminantes existentes en aguas 
residuales se pueden eliminar por: 
 
A. Procesos físicos. en estos métodos se aplican fenómenos físicos, por ejemplo, 
fuerzas gravitatorias, centrifugas, retención física, etc. y pueden ser tratamientos 
como: desbaste de sólidos, desengrasado, desarenado, sedimentación, flotación, 
evaporación y adsorción. 
 
B. Procesos químicos. son aquellos en los que se adicionan productos químicos 
para facilitar reacciones químicas que destruyen a modifican los contaminantes 
orgánicos. Entre estos podemos incluir: floculación y coagulación, 
neutralización, oxidación, reducción, intercambio iónico, adsorción y 
desinfección (cloro, ozono). 
 
C. Procesos biológicos. en este caso se eliminan contaminantes por la acción de 
como consecuencia de la actividad de agentes biológicos. Este tratamiento se 
usa para eliminar las sustancias orgánicas biodegradables (coloidales o 
disueltas). Entre ellos citamos: fangos activos, lechos bacterianos, lechos de 
turba, lagunaje y  biodiscos 
 
Otros de los criterios de clasificación se realizan según la fase de 






A.  Pretratamiento y tratamiento primario. El pretratamiento es común a 
todos los sistemas de depuración, se sitúa al principio de la línea de tratamiento. 
Es de gran utilidad ya que su función principal es la de eliminar aquellos 
elementos presentes en las aguas que pueden provocar un mal funcionamiento de 
los sistemas posteriores. El tratamiento primario puede incluir: el desbaste de 
sólidos, el desarenador, el desengrasador, la decantación primaria y el lagunaje 
anaerobio. 
 
B. Tratamiento secundario. Suele ser de naturaleza biológica incorporándose, 
normalmente, después del tratamiento primario y componen: los fangos activos, 
el lagunaje facultativo, las lagunas aireadas, los lechos de turba y los biodiscos. 
 
C. Tratamiento terciario. Este es de naturaleza biológica o físico-química, reúne 
un conjunto de instalaciones de tratamiento que, normalmente, se sitúan detrás 
del tratamiento secundario. Se incluyen: procesos de nitrificación-
desnitrificación, procesos de eliminación de fósforo, biodiscos y lechos 
bacterianos, lagunaje de maduración, lagunas de macrofitas, filtros verdes y 
sistemas de aplicación al suelo en general, filtros y ultrafiltración, ozonización y 
radiación ultravioleta. 
 
Existe otro tipo de clasificación que varía según el coste de la 
explotación. En esta clasificación tienen en cuenta las necesidades de 
explotación y mantenimiento que requieren: 
 
A. Sistemas de depuración no convencionales o de bajo coste. Son interesantes 
para municipios medianos y pequeños. Este tipo de sistemas presentan una alta 
integración en el entorno natural. En este tipo de tecnologías se aplican muchos 
de los tratamientos convencionales (sedimentación, filtración, adsorción, 
precipitación química, intercambio iónico, degradación biológica, etc.), que 




junto con procesos propios de los tratamientos naturales (fotosíntesis, 
fotoxidación, asimilación por parte de las plantas, fotoxidación, asimilación por 
parte de las plantas, etc.).  
 
B. Sistemas de depuración convencional o de mayor coste: consisten en someter a 
los contaminantes a procesos físicos, químicos y biológicos para eliminar o 
reducir su nivel de contaminación de modo que éste no supere los límites 
legalmente establecidos y por tanto puedan ser asimilados de forma natural por 
el cauce del río sobre el que posteriormente será vertido. La diferencia principal 
radica en que, en las tecnologías convencionales, los procesos transcurren de 
forma secuencial en tanques y reactores y a velocidades aceleradas (gracias al 
aporte de energía que requieren un mayor espacio para su implantación. Dentro 
de estos sistemas podemos destacar: el  lagunaje, las lagunas de macrofitas, los 
filtros verdes, los lechos de turba, los lechos bacterianos y los contactores 
biológicos rotativos (biodiscos y biocilindros). 
 
Es muy importante la búsqueda de tecnologías  para la descontaminación 
de las aguas a los que se deben someter los efluentes, ya que tienen que garantizar 
la eliminación o recuperación del contaminante en el grado requerido por la 
legislación que regula el vertido o para garantizar las condiciones mínimas del 
proceso en el caso de reutilización (Fig.I.6.) según el Real Decreto 1620/2007, de 7 
de diciembre, en el que se establece el régimen jurídico de la reutilización de las 









USOS DEL AGUA REUTILIZADA
AGRICULTURA AMBIENTAL URBANO INDUSTRIAL
 
Fig. I.6. Usos regulados de las aguas reutilizadas. (Fuente: BDR CEDEX-
MMA, año 2006). 
 
Por otro lado, las tecnologías que forman parte de los tratamientos de agua 
tradicionales no siempre ofrecen las soluciones más efectivas para la eliminación 
de ciertos contaminantes que cada vez son más comunes en el agua, y para aquellos 
que se encuentran a bajas concentraciones, los denominados contaminantes 
emergentes (Field, 2006; Deblonde et al., 2011). Además, algunas de estas técnicas 
están casi en el rango de los valores permitidos y podrían llegar a ser insuficiente 
para alcanzar los parámetros de calidad del agua (Levín et al., 2002; Qu et al., 
2012; Grey et al., 2013). Asimismo, estos métodos de tratamiento convencionales 
necesitan mucha energía para su funcionamiento y además generan gran cantidad 
de lodos y residuos peligrosos para el medioambiente, por lo que la búsqueda de 
alternativas se vuelve fundamental. En la tabla I.3. podemos observar las distintas 







Tabla.I.3. Principales tipos de tecnologías utilizadas para de eliminación 
de compuestos. Repasada la bibliografía 







































Usa H2O2 y 
hierro como 
catalizador para 
la oxidación de 
contaminantes. 
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orgánicos (Malpass et 
al., 2006; Ormad et al., 







et al., 1993), no 
halogenados (Huston 
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(Legrini et al., 1993; 
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plaguicidas (Mohan et 
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Ferro, 2006) y no 
halógenados (Zeyer at 




pesados (Chen & 
Elimelech, 2009; Fu & 
Wang, 2011) y 
colorantes (Mollah et 
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A continuación, describiremos brevemente la tecnología en la que esta 




La adsorción es la tecnología menos cara y es capaz de eliminar del agua 
tanto contaminantes orgánicos como contaminantes inorgánicos. Se trata por ello, 
de una técnica altamente atractiva para el tratamiento de aguas, especialmente en 




un compuesto llamado adsorbato, que se encuentran en una fase fluida (líquida o 
gaseosa), se adhiere por distintos tipos de fuerzas o mecanismos de interacción a la 
superficie de un sólido, llamado adsorbente, donde quedan retenidos. Existen 
principalmente dos métodos de adsorción para la eliminación de contaminantes 
orgánicos e inorgánicos: el uso de resinas que intercambian cationes y/o aniones, y 
el uso de carbón activo (Kurniawan et al., 2006; Mohan & Pittman, 2007; Mohan 
et al., 2008, Fu & Wang 2011; Huang et al., 2014).  
 
El intercambio catiónico, es un tipo de adsorción muy usado para la 
eliminación de metales pesados e iones no metálicos desde disoluciones acuosas 
(Kurniawan et al., 2006; Fu & Wang 2011) (Clifford & Liu, 1993; Zhao & 
Sengupta, 1998, Gu & Brown, 2007), y reemplazarla los cationes presentes en la 
resina, que son menos tóxicos, por los que se encuentran en disolución (Srivastava 
& Majumder, 2008; Fu & Wang 2011).  
 
Mediante el uso de adsorbentes adecuados, es posible lograr la eliminación 
de una gran cantidad de contaminantes de distinta naturaleza, y sin dar lugar a la 
formación de sustancias perjudiciales (Sparks, 2005). La mayoría de los métodos 
de adsorción usados, utilizan materiales basados en carbono con estructura porosa 
y que poseen elevada superficie específica que pueden atraparlos contaminantes 
dentro de la misma (Mohan et al., 2008; Huang et al., 2014). Un ejemplo es el 
carbón activo, Otros materiales que se incluyen en este grupo son: los nanotubos de 
carbono, la fibra de carbono, el grafeno y sus derivados (Iijima; 1991; Zhu et al., 
2010, Gupta & Saleh 2013). 
  
El carbón activo tiene que ser regenerado eventualmente, para la 
eliminación de los compuestos orgánicos adsorbidos (Mohan & Pittman, 2007), por 
lo que puede generan una serie de residuos peligrosos para el medio ambiente. Si el 
adsorbente no es regenerado in situ, su manejo hacia lugares donde pueda ser 




por su elevado coste, se siguen buscando y desarrollado diversos materiales sólidos 
que mejoren en ciertas aplicaciones. 
 
La necesidad de métodos más seguros y económicos para la eliminación de 
contaminantes, requiere profundizar en la investigación de nuevas alternativas que 
den lugar a otros adsorbentes de menor coste y más amigables con el medio 
ambiente. Materiales naturales como las zeolitas (Misaelides, 2011), los minerales 
de la arcills (montmorillonita, caolinita, etc…) (Padilla-Ortega et al., 2013), 
polímeros naturales como el quitosano (Wan Ngah & Isa, 1998) o residuos como 
lodos de depuradora compostados (Rojas et al., 2014), compost de residuos de 
jardinería (De Wilde et al., 2009), etc… han usado  estos materiales para la 
eliminación de aguas contaminadas (De Wilde et al., 2009; Hua et al., 2012). Del 
mismo modo, se han desarrollado arcillas modificadas con biopolímeros naturales, 
que pueden mejorar las propiedades de adsorción de las arcillas (Jaynes & Boyd 
1991; Hermosín & Cornejo, 1992; 1993, Xu et al., 1997; Undabeytia et al., 2000, 
Celis et al., 2002a).  
 
I.6. Métodos para la reducción de la contaminación de las aguas por 
plaguicidas y metales pesados: Uso de minerales de la arcilla y de residuos 
orgánicos procedentes del aceite de oliva 
 
En el contexto de esta Tesis Doctoral, este trabajo se ha dirigido a buscar y 
evaluar los diferentes materiales basados en arcillas modificadas para su potencial 
uso como adsorbentes y así, poder reducir la presencia de contaminantes en aguas y 
por tanto, los consiguientes problemas medioambientales. Para llevarlo a cabo, será 
necesario tener un conocimiento más profundo de la capacidad de adsorción de los 
adsorbentes seleccionados para contaminantes (Barceló et al., 1996, Jacobsen et al., 







I.6.1 Minerales de la arcilla 
 
El término arcilla se ha utilizado generalmente para denominar a los 
minerales de la arcilla Los minerales de la arcilla son materias primas de gran 
importancia por su versatilidad, abundancia e inocuidad para el medio ambiente, lo 
que los ha convertido en uno de los grupos de materiales más importantes del siglo 
XXI (Bergaya & Lagaly, 2006). 
 
I.6.1.1. Concepto y estructura de las arcillas 
 
 La mayoría de los minerales de la arcilla son silicatos hidratados que 
pertenecen al grupo de los filosilicatos, siendo los de tipo laminar los más 
abundantes. Su estructura puede derivar de la unión de unidades tetraédricas de Si-
O y unidades octaédricas de Al- (O, OH) o Mg-(O, OH). Capas bidimensionales de 
octaédricos se condensan con capas bidimensionales de tetraédricos cuyo 
apilamiento origina una estructura global del mineral. Estas estructuras pueden ser 
de dos tipos (Fig.I.7.). 
  
  




Minerales Tipo 1:1: Cada lámina se forma por la condensación de una capa 
tetraédrica de silicio condensada a otra de octaédricos de aluminio. Las láminas se 
unen entre sí por puentes de hidrógeno OH-H de capas adyacentes. 
 
Minerales Tipo 2:1: Formada por dos capas de silicio condensadas, una a 
cada lado, a una capa de octaedros. La unión entre láminas tiene lugar a través de 
fuerzas de van der Waals entre átomos de O de capas adyacentes. Los grupos 
tetraédricos (SiO)4
4-
 se unen compartiendo tres de sus cuatro oxígenos con otros 
vecinos formando láminas de extensión infinita y de forma (Si2O5)
2-
, que 
constituyen la unidad fundamental de los silicatos. Estas capas pueden ser 
eléctricamente neutras, pero en la mayoría de los casos poseen una carga negativa 
permanente. El origen de esta carga está en las sustituciones isomórficas de 
cationes como el Si
4+
 de las capas tetraédricas por otros cationes de un tamaño 
parecido, pero de inferior carga, como por ejemplo el Al
3+.
 También se pueden dar 





medio ácido pueden existir sitios con carga positiva que se atribuyen a grupos 
hidroxilos básicos protonados de los bordes de las capas octaédricas. Las 
sustituciones isomórficas son más numerosas y variadas en el caso de los minerales 
del tipo 2:1, de hecho, este tipo de minerales puede clasificar atendiendo a la carga 
negativa permanente de las láminas. Esta carga negativa esta compensada por 
cationes inorgánicos más o menos hidratados que se sitúan en las láminas del 
mineral y en los bordes y que pueden o no, ser intercambiables. 
 
Por ello, los minerales del tipo 2:1, también denominados esmectitas, se 
clasifican en grupos atendiendo a la carga negativa permanente de las láminas. El 
contenido de K
+
 (no intercambiable) en el espacio interlaminar del mineral 
aumenta siguiendo el orden: esmectitas < vermiculitas < ilitas < micas, por ello las 
esmectitas son las que tienen mayor capacidad de intercambio catiónico y de 
expansibilidad de sus láminas por hidratación de sus cationes intercambiables.  




En el caso de las esmectitas, el espacio interlaminar está ocupado por 
cationes de cambio más o menos hidratados que modificarála distancia de 
separación entre las láminas. Esta separación, tiene gran repercusión desde el punto 
de vista de la capacidad adsorbente de estos minerales, ya que da lugar a un 
aumento de la superficie accesible para la adsorción de moléculas orgánicas 
polares e iónicas. (MacEwwan & Wilson, 1980; Lagaly, 1994). La elevada carga 
laminar y el alto contenido en K
+
 no cambiable de las micas e illitas reducen su 
capacidad de hinchamiento de forma que la adsorción de moléculas orgánicas por 
estos minerales queda limitada a su superficie externa (Hermosín, 1978). 
 
Cada grupo de los minerales 2:1 se puede subdividir en dos subgrupos: 
minerales dioctaédricos y trioctaédricos, dependiendo de que las posiciones 
octaédricas estén ocupadas por Al o por Mg, respectivamente. Una clasificación 
detallada puede encontrarse en Grim (1968), Bayley (1980) y Dixon & Weed 
(1989), entre otros.  
 
Existe un grupo (2:1:1) con una estructura similar a la de los minerales del 
tipo 2:1, al cual pertenecen las cloritas, en el que el balance de carga se mantiene 
por la presencia en el espacio interlaminar de grupos hidroxilos coordinados 
octaédricamente, similares a las capas octaédricas. Por tanto, su capacidad de 
intercambio catiónico es nula, al igual que su capacidad de hinchamiento 
(Karathanasis et al., 1983; Ezzaim et al., 1999). 
 
La Tabla I.4. muestra una clasificación de los filosilicatos junto con 
algunas de las principales especies minerales (Brown & Nadeau, 1984; Martin et 














I.6.1.2.  Arcillas como adsorbentes de contaminantes de origen 
agrícola: plaguicidas y metales pesados 
 
Por sus superficies internas accesibles y expandibles, los filosilicatos, 
presentan muy buenas propiedades adsorbentes para diversos contaminantes tanto 
orgánicos (Lagaly, 1994) como inorgánicos (Schmitt et al., 2002). Poseen una 
estructura laminar con carga negativa permanente, compensada por cationes 
interlaminares que otorgan una variedad de sitios de adsorción, tanto en las 
superficies externas como en el espacio interlaminar (Lagaly, 1994, 2001). Los 
centros activos de los filosilicatos con respecto a la adsorción de moléculas 
orgánicas e inorgánicas, son determinados puntos estructurales (Fig. I.8). 
 
 Cationes de cambio hidratados en la interlámina y en los bordes del 
mineral. Los sitios donde se localiza la carga, procedente de las sustituciones 
isomórficas, están compensados por cationes de cambio que se asocian a moléculas 
de agua y tienen un fuerte carácter hidrofílico (Mortland, 1970). 
 
 Grupos silanoles y aluminoles de los bordes de ruptura. Originados por la 
ruptura de los enlaces Si-O-Si y Al-O-Si (Cerezo et al., 2003), son sitios de carga 
variable dependiendo del pH del medio. 
 
  Grupos siloxano laminares de los planos basales. Estas zonas de la 
superficie de los planos basales externos o interlaminares comprendidos entre sitios 
cargados tienen carácter hidrófobo (Jaynes & Boyd, 1991). 
 
Los principales mecanismos de adsorción de metales pesados en los 
minerales dependen del pH, con bajos valores de pH el proceso de intercambio 
catiónico predomina en la adsorción (Siantar et al., 1994), mientras que los altos 




creados por el desplazamiento de protones de hidroxilos superficiales, responsables 
de la complejación superficial (Stadler et al., 1993). 
 
Fig. I.8.  Centros activos de un filosilicato en relación con la adsorción de 
plaguicidas. 
 
Los mecanismos de interacción de los minerales de la arcilla con los 
plaguicidas dependen fundamentalmente de las características de carga del 
plaguicida: 
 
  Plaguicidas catiónicos y protonables. Son adsorbidos mediante 
procesos de intercambio iónico. Su adsorción y desorción mantiene los patrones de 
las interacciones electrostáticas entre los cationes y las cargas superficiales del 
mineral de la arcilla (Philen et al., 1971). Se ha demostrado cómo las arcillas son 
buenos adsorbentes de plaguicidas catiónicos y polares (Hermosín & Pérez-
Rodríguez, 1981; Cox et al., 1997a) interaccionando mediante diferentes 






 Plaguicidas aniónicos y ácidos débiles. Los compuestos aniónicos 
son repelidos por las superficies con carga negativa de los filosilicatos, dando 
como resultado una adsorción pequeña o nula (Celis et al., 1999a). En el mineral de 
la arcilla existen sitios de adsorción para los plaguicidas aniónicos, aunque no son 
muy numerosos. Pueden unirse a los bordes cargados positivamente (si el pH < 5), 
mediante puentes de hidrógeno, a metales polivalentes en los sitios de intercambio 
o, con las condiciones apropiadas, mediante la dominancia de la atracción por 
fuerzas de Van del Waals (Lagaly, 2001). 
 
  Plaguicidas neutros: hidrófobos o polares. Los compuestos 
orgánicos hidrófobos no presentan una alta afinidad por los filosilicatos, debido al 
ambiente hidrofílico de la superficie del mineral creado por los cationes hidratados 
interlaminares (Jaynes & Vance, 1996). Las fuerzas de Van der Waals son más 
fuertes cuando el plaguicida puede aproximarse a los átomos de oxígeno de la 
superficie de siloxano del mineral (regiones hidrofóbicas). Los plaguicidas con 
grupos funcionales polares (-OH, =O, -NH2, -NO2) son retenidos mediante fuerzas 
electrostáticas (ion-dipolo o dipolo-dipolo) o enlaces de coordinación. Estos 
enlaces se forman directamente entre las esmectitas y el adsorbato o través de las 
moléculas de agua que actúa como ligandos o puentes. 
 
Las arcillas poseen una elevada superficie específica y una capacidad de 
intercambio catiónico muy importante; por esta razón se han utilizado como 
soporte inorgánico en la síntesis de complejos organoarcillosos. Estas propiedades 
estructurales y funcionales de dichos materiales los han convertido en interesantes 
materiales en cuanto a las posibles aplicaciones (Cuadros, 1997; Johnston, 2010; 
Darder et al., 2003; An & Dultz, 2007a; Aguzzi et al., 2010).  
 
Por otro lado, las arcillas pueden adsorber metales pesados mediante 
intercambio catiónico y formación de complejos de esfera interna, gracias a los 




1999). Sin embargo, existen limitaciones inherentes a los materiales arcillosos 
como adsorbentes de metales pesados, tales como, su baja capacidad de carga, 
constantes de unión a metales pesados relativamente bajas y baja selectividad en la 
retención del metal (Mercier et al., 1995,1998).  
 
I.6.1.3.  Modificación de las arcillas y sus propiedades adsorbentes 
 
Por sus características de carga, las esmectitas son buenos adsorbentes de 
cationes y moléculas polares inorgánicas y orgánicas. Sin embargo, debido a la 
fuerte hidratación de los cationes intercambiables inorgánicos, que confieren 
propiedades hidrofílicas a su superficie, su capacidad de adsorción de compuestos 
orgánicos hidrófobos se ve considerablemente reducida (Jaynes y Vance, 1996). 
Algo similar ocurre con los compuestos aniónicos, que son repelidos por las 
superficies basales con carga negativa, dando como resultado una adsorción muy 
pequeña o nula (Celis et al., 1999c). 
 
El desplazamiento de estos cationes intercambiables interlaminares por 
cationes orgánicos mediante reacciones de intercambio iónico consigue modificar 
la naturaleza de la superficie de estos minerales de la arcilla, de hidrofílica a 
hidrofóbica. Por lo tanto, la modificación de estos minerales de la arcilla sería un 
buen método para la mejora de las propiedades de adsorción que presentan y 
aumentando, por tanto, su aplicación como un adsorbente muy eficiente.  
 
Diversos estudios han demostrado como la naturaleza del catión inorgánico 
interlaminar puede influir en las propiedades adsorbentes de las arcillas 
esmectíticas. Por ejemplo, Cox et al., (1995) observaron que la adsorción del 
herbicida tiazaflurón a la montmorillonita de Wyoming SWy-1 aumentaba al 
disminuir el potencial iónico del catión interlaminar. Los autores proponen que la 




hidratación de los cationes interlaminares y que dicho desplazamiento es más fácil 
a medida que disminuye el potencial iónico del catión interlaminar. 
 
Además, se ha observado que la saturación con cationes Fe
3+ 
aumenta 
considerablemente la afinidad de las arcillas por plaguicidas de carácter básico 
(como las s-triazinas) (Cox et al., 1995, Celis et al., 1996, 1997a). Como resultado 
del alto poder polarizante de los cationes Fe
3+
, las moléculas de agua de hidratación 
llegan a ionizarse con la formación de policationes de Fe
3+
 e iones de H
+
. Este 
proceso aumenta la acidez superficial, incrementando la retención de moléculas 
con carácter ácido, las cuales pueden llegar a protonarse en la interlámina. Además, 
la introducción de este policatión también se ha utilizado para la creación de pilares 
interlaminares que aumentan la accesibilidad del espacio entre las láminas de 
arcilla para las diversas especies orgánicas y, por consiguiente, su adsorción al 
mineral (Sanino et al., 1999; Vreysen & Maes, 2006). 
 
Las especies de Fe
3+
, interaccionan con la arcilla de manera muy diferente 
a como lo hacen la mayoría del resto de los cationes metálicos (Herrera & Peach, 
1970). Los procesos de interacción son complicados debido a la tendencia del 
catión en disolución a hidrolizar, polimerizar y en ciertos casos, precipitar en 
presencia de arcillas (Alrichs, 1972, Oades, 1984). Las superficies con carga 
negativa de la arcilla son atraídas por el Fe
3+
, esta interacción ocurre sólo en medio 
ácido, para asegurar la presencia de estos policationes en disolución. 
 
 Por otra parte, las arcillas pueden ser modificadas con cationes orgánicos, 
por lo que la facilidad con la que los cationes interlaminares de la montmorillonita 
y otras esmectitas se intercambian por estos cationes es conocido desde hace 
mucho tiempo (Smith, 1934). La posible aplicación de estas arcillas modificadas 
como adsorbentes de sustancias orgánicas tóxicas y plaguicidas ha sido muy 
estudiando por los diferentes autores (Margulies et al., 1994; Jaynes y Boyd, 1991; 




2015). Las arcillas orgánicas u organoarcillas son filosilicatos de tipo expandibles 
modificados mediante la sustitución de sus cationes interlaminares inorgánicos por 
cationes orgánicos. En general, la entrada de cationes orgánicos en el espacio 
interlaminar de las esmectitas puede seguir mecanismos de naturaleza diferente, 
siendo los principales las reacciones de intercambio catiónico y la adsorción física. 
 
Los cationes orgánicos más utilizados para la modificación de esmectitas 
son los iones de alquilamonio cuaternarios de gran tamaño, de fórmula general 
[(CH3)nNR4-n]
+
, donde R es un hidrocarburo aromático o alifático (Carrizosa et al., 
2001, Redding et al., 2002; Bonczek et al., 2002). Según Boyd et al. (1991), las 
organoarcillas pueden dividirse en dos clases, dependiendo de la densidad de carga 
laminar y del tamaño de los radicales, los cationes orgánicos pueden adoptar 
distintas configuraciones en la interlámina: monocapa, bicapa, pseudotrimolecular 
o parafínica (Fig.I.9.) (Lagaly, 1982; Jaynes y Vance, 1996).  
 
Las organoarcillas con este tipo de cationes orgánicos pueden dividirse en 
dos clases con distintas características adsorbentes dependiendo del tamaño del 
catión interlaminar introducido: 
 
I. Organoarcillas organofílicas. Son aquellas que han incorporado cationes 
alquilamonio de gran tamaño en su espacio interlaminar, tales como el 
octadecilamonio (ODA), dioctadecildimetilamonio (DODA) y 
hexadeciltrimetilamonio (HDTMA) (Fig.I.9.). Los grandes cationes alquilamonios 
se fijan a la superficie de la arcilla e interaccionan entre sí, formando una fase 
hidrofóbica que actúa como un medio de partición para compuestos orgánicos no 
iónicos y elimina eficazmente tales compuestos del agua (Jaynes y Vance, 1996). 
Este tipo de organoarcilla poseen una elevada afinidad por plaguicidas neutros 
(Aguer et al., 2000) e incluso por plaguicidas ácidos (Celis et al., 1999c; Carrizosa 
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Fig.I.9. Ejemplos de las posibles disposiciones de cationes orgánicos en la 
interlámina de las arcillas catiónicas en función de su tamaño y de las cargas de las 
láminas. 
 
II.  Organoarcillas adsortivas. Son aquellas que han incorporado en su 
interlámina pequeños cationes de amonio cuaternario, tales como el 
tetrametilamonio, los cuales existen como especies discretas en la superficie del 
mineral de la arcilla, sin formar una fase de partición orgánica (Brixie y Boyd, 




hidratados que expanden las láminas de la arcilla, haciendo más accesible la 
abundante área superficial de siloxanos (Brixie y Boyd, 1994). 
 
La posibilidad de modificación de las propiedades superficiales de las 
arcillas, mejora las propiedades adsorbentes del mineral para compuestos no 
iónicos hidrofóbicos y compuestos ácidos (Jaynes y Boyd, 1991; Hermosín y 
Cornejo, 1992, 1993). Además, una es importante una modificación selectiva de 
minerales de la arcilla con cationes orgánicos que contienen grupos funcionales 
apropiados para aumentar la afinidad del adsorbente por el plaguicida.  Nir et al. 
(2000) señalaron la importancia de la compatibilidad estructural entre la molécula 
de plaguicida y el catión alquilamonio preadsorbido en el mineral de la arcilla en el 
rendimiento de las organoarcillas como adsorbentes de plaguicidas.  
 
Sin embargo, existen una serie de limitaciones inherentes a los materiales 
arcillosos modificados como adsorbentes de metales pesados, tales como, su baja 
capacidad de carga, constantes de unión a metales pesados relativamente bajas 
además de una escasa selectividad para la adsorción de metales (Mercier et al., 
1995,1998). Asimismo, la introducción de cationes orgánicos en el espacio 
interlaminar de la arcilla bloquea posibles sitios de adsorción de la arcilla para los 
metales pesados, ya que disminuyen los sitios de intercambio catiónico creando un 
medio hidrofóbico con poca afinidad por el catión metálico a adsorber (Xu et al., 
1995; Lee et al., 2002). 
 
Para salvar estos inconvenientes, se ha examinado la reacción de las arcillas 
con moléculas que contengan grupos funcionales quelatantes de metales pesados, 
consiguiendo aumentar así la adsorción y la selectividad de las arcillas para metales 
pesados (Sheng et al., 1999). De este modo, Celis et al., (2000b) estudiaron la 
introducción de ligandos orgánicos en la interlámina de montmorillonitas con 
grupos funcionales –SH (cationes 2-mercaptoetilamonio) que actúan como 












 fueron menos efectivas. 
Además, para mejorar la selectividad de la organoarcilla por el catión metálico, es 
muy importante llevar a cabo una selección adecuada del ligando orgánico, de 
forma que posea los grupos complejantes con mayor afinidad por el catión metálico 
a enlazar, como pueden ser, tioles, aminas (McQuarrie et al., 1999), o éteres corona 
(Bradshaw et al., 1997). 
 
I.6.1.4.  Aplicaciones de las arcillas y arcillas modificadas. 
 
A continuación, se detallan potenciales aplicaciones de las arcillas tanto sin 
modificar como modificadas con cationes orgánicos, en relación a la capacidad 
adsorbente que presentan: 
 
 Filtros para depuración de aguas. La aplicación de estas arcillas 
modificadas en el ámbito de la remediación de ecosistemas acuáticos 
contaminados, ha sido uno de los primeros campos de investigación de este tipo de 
compuestos (Hermosín y Cornejo 1992; Socias- Viciana et al., 1998; Celis et al., 
1999b; Aguer et al., 2000). 
 
 Soportes en formulaciones de liberación controlada de 
plaguicidas. Para plaguicidas muy solubles y para evitar las pérdidas por 
transporte, principalmente escorrentía y percolación, se han sintetizado complejos 
o formulaciones de liberación lenta en las cuales sólo una parte del ingrediente 
activo del plaguicida se encuentra en una forma inmediatamente disponible, 
mientras que la mayor parte se encuentra atrapado o adsorbido sobre un soporte 
inerte, en este caso arcilla u organoarcilla, que lo va liberando gradualmente con el 
tiempo (Fernández-Pérez et al., 1998; Celis et al., 2000, 2002a; Undabeytia et al., 
2003). El empleo de arcillas sin modificar y modificadas como soportes para la 




al., 1994; Cox et al., 2000a; Undabeytia et al., 2000; Celis et al., 2002a; 2002b; 
Trigo et al., 2009). El uso de estas formulaciones reduce la pérdida del producto 
activo de plaguicida por transporte (lixiviación y escorrentía), por lo que supone 
una reducción de la cantidad de producto, ahorro de energía y mano de obra y así 
como un ahorro económico al agricultor gracias a la reducción de las aplicaciones, 
un aumento de la seguridad en la aplicación y un descenso de efectos perjudiciales 
(Trigo, 2010). 
 
 Barreras inmovilizantes de plaguicidas: uso como enmiendas 
agrícolas. Trabajos recientes han demostrado la eficiencia de las organoarcillas 
como barreras para retener plaguicidas en suelos. Rodríguez-Cruz et al. (2007) 
realizaron estudios de lixiviación en columnas de suelo encontrando que barreras 
compuestas por distintos minerales de la arcilla (montmorillonita, kaolinita, 
paligorskita) modificados con octadeciltrimetilamonio (ODTMA) redujeron 
drásticamente la lixiviación de varios plaguicidas, llegando casi a su 
inmovilización.  
 
I.6.2. Producción de aceite de oliva y residuos 
 
La importancia del cultivo del olivar desde el punto de vista de la 
producción agraria, es incuestionable, según fuentes de la Consejería de 
Agricultura y Pesca, la extensión de cultivo que es destinada al olivar es de 
aproximadamente un 48 % (Figura I.3).  Por otro lado, las ventas de aceite de oliva 
y aceituna de mesa representan en torno al 30% de la producción final agraria y un 
3% PIB total de Andalucía. (Guzmán-Alvárez et al., 2009). La media de 
producción en 6 campañas (2007/08 – 2012/13) ha sido de 1.215.798 t, con un 
récord de 1.615.000 t en la campaña 2011/12. Es importante destacar que, en el 
último decenio, la producción media se ha incrementado un 23% respecto al 
anterior periodo que era de 986.654 t. Estas ventas y producción tan altas suponen 




000 de toneladas/ año. (Datos campaña 2006 suministrados por la Agencia para el 
Aceite de Oliva del Ministerio de agricultura, alimentación y pesca) 
 
I.6.2.1. Obtención del aceite de oliva. 
 
La obtención del aceite de oliva implica una serie de procesos, desde la 
recolección de la aceituna en el campo hasta su transporte y recepción en las 
almazaras, donde comienza el lavado de la aceituna, molienda, batido y la propia 
extracción, que constituyen los pasos básicos de todo el proceso. La cantidad de 
residuos y/o subproductos que conlleva la obtención de aceite de oliva representa 
un problema técnico, en cuanto a su eliminación y gestión, financiero y 
medioambiental (Rodríguez-Lucena et al., 2010; Lozano-García et al., 2011). 
Durante años, la acumulación de residuos procedentes de almazaras en todos los 
países mediterráneos ha sido un grave problema (Roig et al., 2006) y han sido 
muchos los esfuerzos de la comunidad científica para revalorizar estos 
subproductos, De esta forma, su gestión ha sido ampliamente investigada y algunas 
de las críticas van encaminadas a la gestión y reciclaje para revalorizar los residuos 
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Fig.I.10. Esquema de los sistemas de centrifugación tradicional, en tres 
fases y el actualmente más usado, de dos fases. Adaptación de Morillo et al., 2009. 
 
La tecnología de extracción de aceite de oliva ha sufrido modificaciones a 
lo largo del tiempo, impulsando notablemente la producción de aceite a partir de 
los años 70, especialmente en España, con la introducción del sistema continuo de 
centrifugación en tres fases, que sustituyó al sistema tradicional de prensado de 
aceitunas (Fig.I.10.). Con este nuevo proceso se obtienen dos residuos, uno sólido 
(orujo) y uno líquido (alpechín) y aceite de oliva. Mientras que el primero no puede 
considerarse residuo como tal, sino más bien un subproducto, ya que tras un 




de alpechín generadas (alrededor de 750 l por tonelada de aceituna molida) 
(Morillo et al., 2009), constituyen un serio problema de gestión ambiental debido a 
su alto contenido en materia orgánica y su fitotoxicidad (Roig et al., 2006). 
 
La introducción en la década de los 90 de un nuevo sistema de 
centrifugación en dos fases, redujo tanto las cantidades de los residuos producidos 
en el proceso (hasta un 75%) como el volumen de agua usado en la extracción 
(Roig et al., 2006, Morillo et al., 2009). La nueva tecnología de extracción de 
aceite de oliva consiste en un proceso de dos fases que genera una parte líquida 
(aceite de oliva) y una parte residual sólida, conocida como alperujo (Alburquerque 
et al., 2004, 2009). Usando este sistema, las almazaras generan aproximadamente 
4.000.000 de toneladas al año de este residuo durante períodos muy cortos en el 
tiempo como es la cosecha de la aceituna, constituyendo su gestión y eliminación 
un problema técnico, financiero y medioambiental (Rodríguez-Lucena et al., 2010). 
 
Concretamente, el alperujo contiene mayoritariamente especies químicas 
solubles en agua y una alta relación C/N. La fracción orgánica presenta una 
composición variada de: proteínas (4-11%), lípidos (8-20%), ligninas (32-56%), 
hemicelulosa (27-42%), celulosa (14-25%) e hidratos de carbono solubles (1-16%) 
(Alburquerque et al., 2004), además de nutrientes como el potasio que lo hacen 
atractivo, pero también se compone de compuestos fitotóxicos, principalmente 
fenólicos (1-2%), que inhiben el crecimiento microbiano (Capasso et al., 1995; 
Ramos-Cormenzana et al., 1996; Linares et al., 2003).  
 
 Para el aprovechamiento de este alperujo este residuo se ha una segunda 
extracción de aceite (aceite de orujo), dando lugar a la aparición de otro residuo 
sólido importante, el orujo. Este subproducto se caracteriza por poseen un bajo 






I.6.2.2. Propiedades adsorbentes del orujo y el alperujo 
 
Hace unas décadas fue descrita la posibilidad del uso de residuos procedente 
de la biomasa vegetal como material adsorbente en filtros para la remediación de 
aguas residuales. Posteriormente, fueron Schneegurt et al., (2001), entre otros, 
quienes fueron más concretos y describieron la utilización de esto materiales para 
la remediación de aguas contaminadas de plaguicidas y metales. Los residuos 
orgánicos procedentes de la agricultura como la cáscara de naranjas, de plátano, de 
coco, patatas, o el arroz, pueden ser utilizados como adsorbentes (Bhatnagar et al., 
2010; Okoro & Okoro¸ 2011). 
 
 La aplicación de los residuos orgánicos en el suelo favorece la retención y 
adsorción de contaminantes, reduciendo su movilidad en el suelo, y previniendo, 
por tanto, la contaminación del agua subterránea y superficial. De esta forma 
numerosos autores han propuesto el uso de residuos de almazara, como el orujo o 
alperujo como enmiendas de suelos, no sólo como herramienta para mejorar sus 
propiedades, sino también como medida para prevenir la contaminación de los 
plaguicidas (Albarrán et al., 2003, 2004; Fernandes et al., 2006; Cox et al., 2007). 
Diversos estudios han abordado los efectos de la adición de alperujo al suelo en el 
transporte y degradación de plaguicidas (Albarrán et al., 2003; Cabrera et al., 
2007). Este efecto amortiguador sobre la movilidad se consigue por el aumento en 
la adsorción de los plaguicidas en la materia orgánica del suelo, como 
consecuencia de su incremento al incorporar la enmienda (Cox et al., 1999b; 
Fernandes et al., 2003). Por lo general, la materia orgánica de estos residuos afecta 
a la adsorción de estos plaguicidas, en mayor o menor medida, dependiendo de la 
afinidad de la molécula del plaguicida por la materia orgánica sólida, que puede 
definirse por su valor de Koc . Sin embargo, en contacto con el agua, estos residuos 
pueden originar elevadas concentraciones de materia orgánica disuelta (MOD), 
cuyo efecto en la adsorción de plaguicidas puede ser más variable (Cox et al., 




adicionales para la adsorción o por otro lado, reducir la adsorción por la 
competencia por los mismos lugares de adsorción en el suelo (Celis et al., 1998a).  
 
La adsorción de contaminantes orgánicos en el alperujo y el orujo se debe a 
una combinación de varios mecanismos como pueden ser las atracciones 
electrostáticas, la formación de complejos, intercambio catiónico, enlaces 
covalentes y la precipitación (Bhatnagar & Sillanpää, 2010).  
 
 Para el caso de la adsorción de metales pesados en este tipo de residuos, 
podrían deberse principalmente a la formación de complejos (Fiol et al., 2006) y a 
mecanismos de intercambio catiónico. Autores como Ding et al., (2012) y 
Krishnani et al., (2008), mostraron el papel fundamental que tienen los iones 






 o el Mg
2+
, durante el proceso 
de adsorción mediante intercambio catiónico.  
 
I.6.3.  Producción de Biocarbones  
 
El biocarbón (BC) es un material sólido formado durante descomposición 
térmica de cualquier tipo de biomasa, en condiciones limitadas de oxígeno 
(Lehmann, J., & Joseph, S., 2015). Los mecanismos o etapas de formación del 
biocarbón durante el proceso de pirólisis son principalmente tres (Dermibas, 2000): 
 
 Etapa inicial, se trata de la etapa donde se produce la pérdida de humedad 
mediante la eliminación de agua, seguida de una volatilización de 
compuestos.  
 
  Etapa intermedia, que es aquella donde se produce el denominado biocarbón 
primario. Este BC primario se origina tras una volatilización rápida de 





 Etapa final, en la cual el BC primario se descompone lentamente formando 
sólidos residuales con un alto contenido en carbono fijo. Este residuo, se 
reordena formando el biocarbón secundario o residuo final (Demirbas; 
2007). 
Los métodos de obtención de biocarbón producen energía residual en forma 
de biogás o aceite, el cual puede ser reutilizado como fuente de calor, por lo que se 
trataría de una tecnología limpia y barata. (Fig.I.11).  













El en proceso de 
producción de 
biocarbón se puede 
utilizar biomasa rica en 
celulosa como madera, 
arroz, papel…; biomasa 
procedente de la 
ganadería y de las 




Además de biocarbón 
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energía
 
Fig.I.11. Esquema de un sistema de producción de biocarbón. 
 
En general los sistemas de producción de biocarbón deberán incluir los 
siguientes elementos: 
 Recogida, transporte y procesamiento de las materias primas usadas 
para la elaboración del biocarbón. 




 Producción y utilización de energía procedente de los subproductos 
que se obtienen como el biogás. 
 Transporte del biocarbón y aplicación de biocarbón en el suelo. 
 Evaluación del ciclo de vida para estudiar la sostenibilidad del 
sistema. 
 
El proceso de pirólisis lo podemos clasificar en función del incremento 
temperatura durante el proceso de calentamiento del material pudiendo ser lenta o 
rápida (Cha et al., 2016). La pirólisis lenta es aquella en la que el proceso tiene 
lugar a bajas temperaturas durante un periodo prolongado de tiempo, mientras que 
en la pirólisis rápida el proceso tiene lugar a mayores temperaturas. 
 
 I.6.3.1. Propiedades adsorbentes de los biocarbones  
 
La capacidad de adsorción de compuestos orgánicos en el BC dependerá 
principalmente de la superficie específica, porosidad y los grupos funcionales 
presentes en la superficie del mismo. Estas propiedades están altamente 
influenciadas por las condiciones de pirólisis, el contenido en carbono aromático, y 
la materia prima utilizada (Keiluweit et al., 2010). Las características similares que 
presentan el biocarbón y el carbón activo lo hacen muy interesante para su uso 
como adsorbente de contaminantes en el tratamiento de agua y como remediación 
del suelo (Zhang et al., 2013; Ahmad et al., 2014).  
 
En general, los biocarbones preparados a temperaturas de pirólisis superiores 
a 500ºC, se hacen más aromáticos y su polaridad disminuye como consecuencia de 
la pérdida de grupos funcionales, pudiendo afectar a la adsorción de compuestos 
orgánicos. Por el contrario, los BC preparados a bajas temperaturas (<300ºC), se 




funcionales en su superficie, lo que implica, interacciones específicas en la 
superficie del BC (Dechene et al., 2014). El incremento en la capacidad de 
adsorción está relacionado con el aumento de la temperatura de preparación de los 
BC que se caracterizan por su de alta aromaticidad y baja polaridad ( Chen et al., 














Fig.I.12. Mecanismos de interacción del biocarbón (BC) con 
contaminantes orgánicos. Los círculos en las partículas de BC muestran la partición 
o adsorción (adaptado de Ahmad et al., 2014). 
 
 
La aplicación de biocarbones para la remediación de aguas contaminadas 
por metales pesados ha sido ampliamente estudiada (Lima et al., 2010; Tong et al., 
2011; Lu et al., 2012). La capacidad de adsorción de compuestos inorgánicos en 
BC se debe principalmente a mecanismo de intercambio catiónico, precipitación y 
a fuerzas de atracción electrostática y dependerá por tanto, de la facilidad que 
posea el metal para intercambiarse o precipitarse, etc,… 
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II.1.OBJETIVOS  GENERALES 
 
El crecimiento de la población y la presión que esta situación supone sobre 
la producción de alimentos y recursos naturales, ha generado una intensificación en 
la explotación de los cultivos. Esta situación ha dado lugar a uno de los problemas 
medioambientales que más afectan a nuestra sociedad, la contaminación tanto de 
aguas superficiales como subterráneas. Actualmente los esfuerzos científicos van 
encaminados a controlar y eliminar la presencia de contaminantes de las aguas. La 
búsqueda y aplicación de adsorbentes, alternativos a los utilizados actualmente, 
para la descontaminación de las aguas, constituye campo de investigación y 
desarrollo innovador para reducir costes y aportar soluciones medioambientales 
más sostenibles. 
 
El desarrollo de la presente Tesis Doctoral se encuadra dentro de dos 
proyectos desarrollados en el grupo de investigación de  Agroquímica Ambiental. 
Un Proyecto de Excelencia-Motriz (2013-17) de la Junta de Andalucía cuyo 
objetivo era desarrollar un sistema para eliminar contaminantes del agua de origen 
agrícola, principalmente asociados al olivar, basado en materiales nanométricos 
como son las arcillas, El segundo proyecto, procede del fondo tecnológico y 
denominado RECUPERA2020: (Contrato CSIC-MINECO2013-15) y se 
fundamenta en el Desarrollo de Tecnologías Innovadoras para la Modernización y 
Valorización de la Explotación Agraria Andaluza mediante Compra Pública Pre-
comercial, concretamente el Hito 2.2. Minimización del impacto ambiental de 
fitosanitarios en suelos y aguas, que perseguía de forma general la aplicación de 
una investigación en fase avanzada y próxima a ser transferida, de modo que 
posibilitara el desarrollo posterior de industria y empleo en zonas rurales de 
Andalucía. Ambos proyectos implicaban la contratación de una parte a empresa o 
centro tecnológico que las represente. 
 
El objetivo global de la esta Tesis Doctoral será consistió en la preparación 




eliminación de contaminantes derivados de las actividades agrícolas en aguas. Los 
materiales elegidos fueron tanto de origen mineral (las arcillas) como de origen 
orgánico (biocarbón).  Entre los adsorbentes que presentaron mejores propiedades 
se ensayaron su rendimiento en filtros a escala semipiloto.  
 
Para la consecución del objetivo global se desarrollaron los siguientes 
objetivos específicos que se han abordado de forma específica en cada uno de los 
capítulos siguientes de esta memoria: 
 
 Selección y modificación de materiales arcillosos mediante materia 
orgánica soluble de origen natural que pudieran aumentar su afinidad en 
la adsorción de  diversos contaminantes orgánicos (plaguicidas) e 
inorgánicos (metales pesados). 
 
 Evaluación de la capacidad de adsorción para compuestos orgánicos de 
biocarbones obtenidos a partir de diferentes residuos agrícolas. 
 
 Identificación, preparación y caracterización de adsorbentes obtenidos a 
partir de arcillas bajo coste y comparación con una comercial  para 
eliminar  plaguicidas de aguas a diferentes escalas, incluyendo en alguno 
la escala semipiloto o precomercial. . 
 
En concreto cada uno de los objetivos presentados se ha abordado de forma 









CAPÍTULO III:  
Adsorción de contaminantes 
orgánicos e inorgánicos en arcillas 
modificadas con materia orgánica 






La materia orgánica soluble (MOS) puede afectar a la dinámica de los 
contaminantes en el suelo, pudiendo favorecer la adsorción de determinados 
compuestos orgánicos, aumentando su persistencia y reduciendo su movilidad (Cox 
et al., 2000b, Albarrán et al., 2003; 2004; Carrizosa et al., 2003, Celis et al., 2012, 
Cabrera et al., 2012). No obstante, también se ha observado el efecto contrario, una 
menor persistencia debido al aumento de la actividad microbiana del suelo y un 
incremento en la movilidad de compuestos orgánicos debido al transporte facilitado 
por la MOS (Gao et al., 1997; Seta & Karathanasis, 1997; Williams et al., 2000). 
Como consecuencia de este fenómeno, se han detectado contaminantes poco 
solubles en aguas, y se ha atribuido a las interacciones en disolución con la MOS 
(Spark & Swift, 1994), ya que existen evidencias de que los plaguicidas pueden 
reaccionar con la MOS en ausencia de componentes sólidos del suelo (Lee & 
Farmer, 1989; Celis et al., 1998b, Cox, et al., 2000b).  
 
Por otro lado, la MOS también afecta al comportamiento de los metales 
pesados.Ésta puede aumentar la solubilidad de los metales mientras que también 
puede facilitar determinadas interacciones  que contribuyen a la inmovilización y/o 
retención de los mismos (Cruz-Guzman, 2004). En cualquier caso, estas 
interacciones se producen a través de los grupos funcionales presentes en la MOS 
con los metales (Senesi, 1992). 
 
En este capítulo se han utilizado dos tipos de enmiendas orgánicas para la 
obtención de la MOS: el fertiormont líquido® (FL) y el alperujo (ALP). El FL es 
una enmienda líquida orgánica comercial procedente de la fermentación biológica 
natural de residuos vegetales. Puede ser utilizada en cultivos hortícolas, 
hortofrutícolas y floricultura (Blatta, 2002b). Este fertilizante se caracteriza por el 
bajo nivel de humificación de su materia orgánica (Cox et  al.,  2000). Por otro 




75% de humedad), altamente rico en materia orgánica, en K, N total, sustancias 
fenólicas hidrosolubles y en grasas (Alburquerque et al., 2004, 2009; Morillo et al., 
2009). El uso del alperujo como enmienda orgánica ha contribuido a la 
revalorización de este residuo. 
 
En otra sección del presente capítulo se ha utilizado un residuo orgánico de 
origen natural como es el quitosano (CH) que puede ser extraído del caparazón de 
los crustáceos e insectos (Tolaimate et al., 2003, Tan et al., 2008, , Wan et al., 
2011). Este biopolímero natural, es una modificación de la quitina y es el segundo 
polímero más abundante en la naturaleza después de la celulosa. Los grupos 
químicamente activos en la estructura del CH son los grupos aminos, localizados 
en el C2 de la glucosa de la cadena del polisacárido (Darder et al., 2003). 
 
El quitosano puro ha sido utilizado para eliminar metales y sustancias 
orgánicas del agua debido a su alta capacidad adsorbente, como consecuencia de la 
presencia de grupos funcionales, como los grupos amino e hidroxilo, que ofrecen 
nuevos centros activos de adsorción (Monterio et al., 2005; Chen et al., 2007; 
Hasan et al, 2008). Presenta una buena capacidad para la retención de metales 
equivalente a más de 1 mmol/g, llegando a ser más eficiente que otros polímeros 
naturales procedentes de residuos (Yang & Zall, 1984; Varma et al., 2004).  
 
Su utilización presenta más ventajas dada su amplia distribución en el medio, 
su hidrofobicidad, su biodegrabilidad y su inocuidad (Ravi, 2000, Tan et al., 2008; 
Pillai et al., 2009, Kittinaovarat et al., 2010, Wan et al., 2011). Sin embargo, un  
incoveniente del quitosano puro es su tendencia a aglomerarse y formar un gel en 
medio acuoso, haciendo que la mayoría de los grupos hidroxilo y amino sean 
inaccesibles para metal vinculante. (Chang & Juang, 2004; Futalan et al., 2011). 
Debido a su alta carga positiva ha sido utilizado para la preparación de 
bionanomateriales basados en minerales de la arcilla (Darder et al., 2005; Günister 




de la comunidad científica como resultado de las diversas aplicaciones que pueden 
tener relacionadas con la adsorción de diversos tipos de contaminantes como 
metales pesados (Tirmton et al., 2012), herbicidas (Celis et al., 2012) o colorantes 
(Wang & Wang, 2007, Liu et al., 2010). Al tratarse de materiales naturales, el uso 
de este tipo de bionanomateriales en aplicaciones medioambientales presenta la 
ventaja de provocar un bajo impacto ambiental (Darder et al., 2003).  
 
Teniendo todo esto en cuenta, se han estudiado los cambios en la capacidad 
adsorbente de arcillas modificadas tanto con MOS como las modificadas con 
quitosano, con objeto de evaluar la capacidad adsorbente de los mismos para 
contaminantes (orgánicos e inorgánicos). Estos resultados podrián tener aplicación 
























El objetivo principal de este capítulo ha sido la obtención de materiales 
adsorbentes basados en minerales de la arcilla que al ser modificados, aumenten su 
afinidad hacia contaminantes de origen orgánico, como plaguicidas, o inorgánicos, 
como el cobre, para que puedan ser utilizados como materiales adsorbentes en 
filtros. Los modificadores utilizados poseen como particularidad su origen orgánico 
y su fácil obtención. Para alcanzar este objetivo global se plantearon los siguientes 
objetivos parciales: 
  
1.- Preparación y caracterización de diversas arcillas modificadas con materia 
orgánica soluble (procedente del Fertiormont® y del alperujo). 
 
 2.- Evaluación de la capacidad adsorbente de las arcillas modificadas con 
materia orgánica soluble para la eliminación de contaminantes orgánicos y cobre. 
 
 3.- Preparación y caracterización de las arcillas modificadas con quitosano 
y el estudio de la capacidad de adsorción de contaminantes orgánicos y cobre para 



















Las arcillas seleccionadas para la preparación de los adsorbentes fueron dos 
esmectitas de referencia, una montmorillonita dioctaédrica rica en Na
+ 
(SWy-2), y 
una esmectita de trioctaédrica rica en Ca
2+
 (SHCa). Ambas esmectitas fueron 
suministradas por The Source Clays Repository of the Clay Minerals Society 
(Universidad de Purdue, Indiana, EEUU). Además, se seleccionó una arcilla local 
(CTI) de una explotación comercial situada en  Bailén (Canteras de Comercial 
Cerámicas de Bailén y Arcisur) (Fig.III.1.), procedente de un yacimiento de margas 
perteneciente a sedimentos del Neógeno de la Cuenca del Guadalquivir (González 
et al., 1988). Se trata de una arcilla de rechazo, ya que se corresponde con la de las 
capas más superficiales y además tiene un alto contenido en carbonatos y que por 
tanto no es útil para la industria cerámica. Fue proporcionada por el Centro 
Tecnológico de Innovarcilla (Bailén). Previo a su utilización, se eliminaron los 
carbonatos mediante la adición de HCl 1M. Las características principales de cada 
una de las arcillas seleccionadas quedan recogidas en la Tabla III.1. 
 














CTI 13.7 69.26 42.6 -31.7 
SWy-2 13.0 42.00 76.4 -24.7 
SHCa 14.8 63.19 78.0 -23.3 
ªd001: Espaciado basal, SSA: Superficie Específica; CIC: Capacidad de Intercambio  




















 III.3.1.2. Modificadores 
 
 Para facilitar la modificación de las arcillas SWy-2 y SHCa, éstas fueron 
saturadas previamente en Na
+
 mediante lavados sucesivos (3 veces) con una 
disolución de NaCl 1 M. Asimismo, también se modificaron con Fe
3+
 para estudiar 
el efecto en la adsorción que podía ejercer este catión. Para ello, se tomaron 
muestras de la SWNa y SHNa y se lavaron sucesivamente (3 veces) con cloruro 
férrico hexahidratado. A continuación, las arcillas se lavaron con agua destilada 
hasta la eliminación de cloruros, tras lo cual las arcillas se liofilizaron y se 
guardaron a temperatura ambiente hasta su utilización. 
  
A continuación, se describen los materiales utilizados para la modificación 








III.3.1.2.1. Fertiormont líquido 
 
Fertiormon líquido® es una enmienda húmica líquida comercial procedente 
de la fermentación biológica natural de residuos vegetales. Se caracteriza por el 
bajo nivel de humificación de su materia orgánica y el pequeño tamaño de las 
moléculas orgánicas solubles (Cox et al., 2000). El Fertiormont líquido® fue 
suministrado por Fertilizantes Montaño S.L.  
 
III.3.1.2.2. Materia orgánica soluble procedente de alperujo  
 
El alperujo utilizado procedía de una almazara-orujera localizada en Morón 
de la Frontera (Sevilla). Una vez en el laboratorio, el alperujo se dejó secar a 
temperatura ambiente para eliminar el exceso de humedad y posteriormente, se 
tamizó por un tamiz de 2 mm de luz de malla. Para extraer la MOS, se pesaron 2.5 
g de alperujo y se agitaron con 100 ml de agua desionizada en tubos de centrifuga 
durante 24 h. Seguidamente los tubos se centrifugaron durante 10 min a 10.000 
r.p.m. y se separó el sobrenadante que se utilizó en los diferentes experimentos 




Se utilizó quitosano de bajo peso molecular (LMW) suministrado por 
Sigma-Aldrich (España) con una desacetilación aproximada de 80%, cuyo peso 
molecular está en torno a 50000-190000 g/mol, tiene un número de unidades de 
glucosamina entre 250-940. La estructura química del quitosano se muestra en la 
Fig. III.2. 
 












































Se seleccionaron cuatro contaminantes orgánicos representativos, tres 
plaguicidas, y un hetero hidrocarburo aromático o dioxina. Los plaguicidas objeto 
de estudio en esta Tesis fueron seleccionados por su continua presencia en aguas 
superficiales y subterráneas en zonas de la cuenca del Guadalquivir, como han 
demostrado diferentes estudios (Espigares et al. 1997, Belmonte-Vega et al. 2005, 
Hermosín et al. 2013). Estos fueron dos herbicidas: terbutilazina (Ter) y MCPA, y 
un fungicida, tebuconazol (Teb). Como hetero hidrocarburo se seleccionó el 
dibenzofurano (Di).  Adicionalmente se escogió un  compuesto inorgánico, el 
cobre (Cu
2+
), ya que se ha e detectado en aguas como consecuencia del uso 
reiterado de fertilizantes y fungicidas (Schramel et al., 2000; Bai et al., 2011; 
Sakizadeh et al., 2016).  
 
 III.3.1.3.1. Terbutilazina 
 
La terbutilazina (Fig. III.3) es un herbicida básico perteneciente a la familia 
de las triazinas. Se trata de un polvo incoloro con una solubilidad en agua de 8.5 
mg/l a 20 ºC, punto de fusión entre los 177 ºC y 179 ºC y su presión vapor de 0.15 
mPa a 25 ºC (Worthing & Hance, 1991). Es sistémico, selectivo, bien adsorbido 
por las raíces y más débilmente por las hojas (Liñan 2009). Actúa inhibiendo el 
trasporte de electrones en la fotosíntesis. Su vida media en el suelo es de 30-90 
días(Worthing & Hance, 1991). Actualmente está prohibido en el olivar desde 
principios del 2014, pero se permite en los cultivos del algodón y maíz a dosis 
máxima de 1 kg/ha de materia activa. En este trabajo se ha utilizado un producto 






Fig. III.3. Estructura química de la terbutilazina. 
 
A pesar de tener una solubilidad moderadamente baja, su uso masivo y las 
altas dosis han dado lugar a contaminación de aguas (Botonni et al., 2013).  
 
 III.3.1.3.2. Tebuconazol 
 
El tebuconazol (Fig. III.4) es un fungicida básico perteneciente a la familia 
de los triazoles y es usado para el control de patógenos en algunos cultivos. Es un 
polvo incoloro con una solubilidad en agua de 36 mg/l (pH 5-9 a 20 º C). De 
acuerdo con Kamrin (1997) se considera un plaguicida con baja solubilidad y 
ligeramente móvil en los diferentes compartimentos del medio (SSLR, Soil Survey 
and Land Research Center, Cranfiled University, UK). Su punto de fusión es de 
105 ºC y su presión vapor de 1.7x 10
-3
 mPa a 20 ºC. Tiene un peso molecular 307,8 
g/mol (Worthing & Hance, 1991). El producto empleado en este trabajo ha sido el 
producto estándar suministrado por Sigma Aldrich GmbH (Seelze, Alemania) y 

















Fig. III.4. Estructura química del tebuconazol. 
 
Tebuconazol es adsorbido principalmente en la capa más superficial del 
suelo (FAO) (0-15 cm), sin embargo, se ha encontrado en aguas a concentraciones 
de 9µg/L (Berenzen et al., 2005). Además, se ha visto que su uso frecuente puede 




Este herbicida es un ácido perteneciente a la familia de los fenoxiácidos 
(Fig.III.5.). Su peso molecular es de 200.6 g/ mol y tiene una solubilidad en agua 
de 825 mg/l y pKa =3.73 a 25ºC (Hiller et al., 2009). Su punto de fusión es de 119-
120.5 ºC y su presión vapor 2.3 x 10
-2
 mPa (25ºC) (Worthing & Hance, 1991). Se 
trata de un herbicida hormonal sistémico, selectivo, absorbido por vía foliar 
rápidamente y también por las raíces. Se utiliza para el control de malas hierbas 
anuales o perennes de hoja ancha cuando se aplica  en postemergencia de las 
mismas. Es selectivo y puede aplicarse en cereales, lino, arroz, vides, patata, 
espárragos y olivo a una dosis de 0.28-2.25 kg/ha. Con frecuencia se usa en 
combinación con otros herbicidas. Su vida media en suelos va de los 7-14 días. El 
producto empleado ha sido el herbicida estándar suministrado por Sigma Aldrich 














Fig. III.5. Estructura química del MCPA 
 
El  MCPA es adsorbido  débilmente en el suelo, por lo tanto, posee  una gran 
movilidad siendo alto  el riesgo de lixiviación a  aguas subterráneas. (Socías-




El dibenzofurano (Fig. III.6.) deriva del petróleo y de distintos procesos de 
combustión (carbón, desechos, combustible, …). Se trata de un compuesto 
heteroaromático de tres anillos formado por la unión de dos anillos de benceno a 
uno de furano. Es un sólido cristalino de color blanco a temperatura ambiente. 
Tiene una presión vapor de 0.0175 mm de Hg a 25 ºC y su punto de ebullición es 
de 287ºC. La mayoría del dibenzofurano es emitido a la atmósfera en fase gaseosa 
y se fotodegradada rápidamente produciendo radicales hidroxilos. Se han 
encontrado elevadas concentraciones de dibenzofurano en las aguas subterráneas 
próximas a sitios contaminados con cresota (Johansen et al., 1997).  
 
    





Este contaminante ha sido clasificado como un contaminante a tener en 
cuenta por la EPA´s Great Waters Program debido a su persistencia en el medio 
ambiente, su potencial bioacumulación y por su toxicidad en humanos y en el 
medio ambiente (U.S. Environmental Protection Agency, 1994; Real, 2010). El 
compuesto utilizado ha sido de alta pureza (>99%) y fue suministrado por Sigma-
Aldrich. 
 
En la tabla III.2. se encuentran resumidas algunas de las propiedades 
físico-químicas de los contaminantes orgánicos utilizados en este estudio. 
 















III.3.1.3.5.  Cobre 
 
Las disoluciones utilizadas en este trabajo se prepararon a partir de CuCl2 
suministrado por Sigma-Aldrich, con una pureza del 98.5%.  
 
 Ter. Teb. MCPA Di. 
Solubilidad en agua 
(mg/l) 
 
8.5 36 293.9 5 
pKa 
 
1.9 5.0 3.73 ------ 







229.7 307.8 200.62 168.19 
Características de 
carga 








III .3.2. Métodos 
III.3.2.1. Modificación de las arcillas 
III.3.2.1.1. Arcillas modificadas con materia orgánica soluble 
 
Para la preparación de las arcillas modificadas con materia orgánica soluble 
(arcilla-MOS) se pesaron, en tubos de centrífuga de polipropileno, 9.37 gramos de 
cada una de las arcillas (SHCa, SHFe, SWNa, SWFe y CTI), y se pusieron en 
contacto con 75 ml de disolución de MOS de concentración 0.22 g/l y 0.21 g/l de 
carbono orgánico total (COT) de fertiormont líquido® y MOS del alperujo, 
respectivamente. Las suspensiones se agitaron durante 24 h a 20ºC ± 2 y 
posteriormente se centrifugaron durante 10 min a 12.000 r.p.m para retirar los 
sobrenadantes. Los residuos sólidos (arcillas modificadas) se dejaron secar en una 
estufa a 60 ºC durante 24 h. Transcurrido este tiempo, estas arcillas modificadas se 




Fig.III.7. Esquema general de la preparación de las arcillas modificadas con 
materia orgánica soluble. 
 
 
9.37 gr de Arcilla
MOS no adsorbida
Arcilla-MOS
MOS FL    0.22g/l de COT
MOS ALP  0.21 g/l de COT





III.3.2.1.2. Arcillas modificadas con quitosano 
 
Las arcillas modificadas con quitosano se prepararon mediante dos 
procedimientos distintos basados en el método descrito previamente por Celis et 
al., (2012). 
  
Para cada uno de las modificaciones con quitosano se utilizaron 0.8g de CTI 
(Tabla III.3.). Asumiendo un grado de desacetilación del 80%, los 650 mg de 
quitosano contenían aproximadamente 3 mmoles de grupos NH2 protonables. Para 
la preparación CTI modificada por el método CH4 se utilizó el quitosano LMW, 
disolviendo 650 mg del mismo en 200 ml de una disolución acuosa que contenía 3 
mmoles de ácido acético, lo que correspondió al 100% de grupos NH2 protonables. 
La disolución obtenida se mantuvo en agitación durante cuatro horas, transcurridas 
las cuales el pH se ajustó a 5.0 mediante la adición de unas gotas de NaOH 1 M. 
Posteriormente, se le añadió a la disolución de quitosano 0.8 gramos de arcilla y la 
suspensión obtenida se dejó en agitación durante 24 h a temperatura ambiente 
(20ºC ± 2). Transcurrido ese tiempo, la muestra se centrifugó, se lavó hasta cinco 
veces con 200 ml de agua destilada y, finalmente, se liofilizó. El sólido obtenido se 
homogeneizó en un mortero de ágata y se guardó a temperatura ambiente hasta su 
utilización.  
 
La CTI modificada por el método CH6 se realizó de forma similar, la única 
diferencia se basó en la utilización de una disolución de 0.3 mmol de HCl para 
disolver el biopolímero, lo que en este caso correspondió sólo al 10% de los grupos 
NH2 protonables. Las suspensiones resultantes se agitaron durante 24 h y 
posteriormente se centrifugaron y se lavaron cinco veces con 200 ml de agua 
destilada,  para finalmente ser liofilizadas. Un breve resumen de las condiciones 
utilizadas para la preparación de cada uno de las modificaciones de arcilla se 












(650 mg CH + 
200 ml) 
Cantidad 
de arcilla  
(g) 
pHinicial pHfinal 
CTI-CH4 CTI CH LMW + 
AcOH (3 mmol) 
0.8 4.80 4.80 
CTI-CH6 CTI CH LMW + HCl 
(0.3 mmol) 
0.8 5.30 5.54 
CH LMW: Quitosano de bajo peso molecular; AcOH: ácido acético; HCl: 
ácido clorhídrico. 
 
III.3.2.2. Caracterización de las arcillas modificadas 
 
Las arcillas modificadas fueron caracterizadas utilizando las siguientes 
técnicas: análisis elemental, difracción de rayos X, infrarrojos y potencial zeta. Los 
procedimientos se describen brevemente a continuación. 
 
a) Análisis Elemental: Los análisis elementales se realizaron 
utilizando un analizador Perkin-Elmer, modelo 1106, determinándose el contenido 
de C, H, y N. Esta medida fue llevada a cabo en el CITIUS (Universidad de 
Sevilla). 
 
b) Difracción de Rayos X (DXR): Se utilizó un difractómetro 
Siemens D-5000 con radiacción CuKα. Los agregados se dispusieron en 
portaobjetos de vidrio y fueron secados tanto a temperatura ambiente como en la 
estufa a 200ºC, durante 24 h. Los espaciados basales se obtuvieron a partir de los 
difractogramas. Las condiciones de operación fueron un voltaje de 40 kV, 






c) Espectroscopia Infrarroja con transformada de Fourier (FT-IR): Se 
utilizó un espectrofotómetro Jasco FT/IR 6300 (Jasco Europa srl) colocando 
directamente las muestras sólidas en un portamuestras. Las muestras se prepararon 
en pastillas de KBr al 1 % (p/p). El barrido se realizó en el intervalo de 400 y 4000 
cm
-1
, utilizando un promedio de 32 registros. A cada uno de los espectros obtenidos 
se les restó el de un blanco sobre la celda vacía para salvar las interferencias 
producidas por el CO2 y vapor de agua atmosférico. 
 
d) Potencial Zeta: Se midió usando un equipo Zetasizer Nano ZS, del 
CITIUS (Universidad de Sevilla), que es un equipo de alta sensibilidad y opera con 
un tamaño de partícula de 5nm a 10µm. Las medidas de potencial Z se llevaron a 
cabo usando suspensiones de muestra de 0.01 mg/ml preparadas en agua destilada.  
 
Por otro lado, las disoluciones de materia orgánica soluble procedente del 
alperujo y del fertiormont líquido® utilizadas para la preparación de las arcillas 
modificadas con MOS fueron caracterizadas como se describe a continuación: 
 
a) Contenido de carbono orgánico: se utilizó el analizador de Carbono 
Orgánico total con módulo de nitrógeno Shimadzu TOC-V sch, que se encuentra 
en el Servicio de Análisis del IRNAS. 
 
b) Estudios de los espectros de absorción: los espectros de absorción 
de la MOS se obtuvieron en un rango de longitudes de onda entre 200-600 nm en 
un espectofotómetro de la marca VWR modelo UV-3100. Para una correcta 
medición cada una de las muestras fueron diluidas. 
 
c) Estudios de los espectros de fluorescencia: Se utilizó un 
espectofotómetro F-2500-FL Spectrophotometer de la marca HITACHI. La 
longitud de onda de excitación seleccionada fue de 254 nm. Antes del análisis, se 




fluorescencia, se calculó el índice de humificación (IH) utilizando la expresión 




     ∑ 𝐼𝜆480𝜆=435    
∑     𝐼𝜆480𝜆=435
                           ecIII.1. 
 
Donde λ corresponde a la longitud de onda de la radiación emitida en 
nanométros e I corresponde a la intensidad de la emisión a una longitud de onda 
determinada.  
 
III.3.2.3. Estudios de adsorción de compuestos orgánicos (COs) en arcillas 
modificadas 
 
a) Estudio de adsorción de COs en arcillas modificadas a una única 
concentración inicial. Con el objetivo de conocer la capacidad de adsorción de 
cada una de las arcillas sin modificar (SWNa, SWFe, SHCa, SHFe y CTI),  las 
modificadas con MOS procedente del alperujo (SWNa ALP, SWFe ALP, SHCa 
ALP, SHFe ALP, CTI ALP), MOS procedente del Fertiormont Líquido® (SWNa 
FL, SWFe FL, SHCa FL, SHFe FL, CTI FL), así como para la CTI modificada con 
quitosano (CTI-CH4 y CTI-CH6),se llevaron a cabo estudios de adsorción de los 
compuestos orgánicos (COs) (terbutilazina, tebuconazol, MCPA, y dibenzofurano) 
en los adsorbentes a una concentración.  Se llevaron a cabo poniendo en contacto 
20 mg de arcilla con 8 ml de una disolución inicial de 3 mg/l de cada uno de los 
COs seleccionados. Las muestras se agitaron durante 24 h a 20 ± 2ºC y 
posteriormente fueron centrifugadas a 5000 r.p.m. durante 20 minutos. Una vez 
separado el sobrenadante, se filtraron empleando filtros GHP (diámetro de poro de 
0.45 µm) y se analizó la concentración en el equilibrio, Ce (mg/l) por 
cromatografía líquida de alta resolución (HPLC) (Fig.III.8.). Al mismo tiempo, por 




para descartar posibles pérdidas de los mismos por procesos diferentes a la 
adsorción a los adsorbentes.  
 
El porcentaje adsorbido, % Ads, se calculó mediante la siguiente expresión: 
 
  % Ads = [(Cini – Ce) / Cini] × 100,    





Fig. III.8. Imagen del HPLC utilizado para los experimentos de adsorción. 
 
III.3.2.4. Estudios de adsorción de cobre en arcillas modificadas 
    
a) Estudio de adsorción de Cu2+ arcillas modificadas a  dos concentraciones 
iniciales. Se llevó a cabo un estudio de adsorción de Cu
2+
 en las arcillas sin 
modificar (SWNa, SWFe, SHFe y CTI),  las modificadas con MOS procedente del 
alperujo (SWNaALP, SHFeALP, CTIALP), MOS procedente del Fertiormont 
Líquido® (SWNaFL, SHFeFL, CTIFL), así como para la CTI modificada con 
quitosano (CTI-CH4 y CTI-CH6). Para ello, por duplicado, 20 mg de adsorbente se 




a dos concentraciones iniciales (Ci) diferentes, 0.25 mM y 0.05 mM. El pH de 
ambas disoluciones iniciales se ajusó a 3 con HCl al 1M para evitar problemas de 
precipitación del metal. Además, se prepararon disoluciones control sin adsorbente 
para descartar las posibles pérdidas.Tras la agitación, las muestras se centrifugaron 
a 5000 rpm y se diluyeron en HCl al 2% para evitar la precipitación del metal. 
Asimismo, se prepararon disoluciones con 8 ml de agua y 20 mg del adsorbente 
para tener en cuenta la posible desorción de metales pesados que pudieran llevar a 
cabo cada una de las arcillas modificadas. Finalmente, y teniendo en cuenta todo 
ésto, se analizó la concentración de Cu
2+
 en la disolución de equilibrio, Ce (mg/l), 
por ICP-OES. El porcentaje de metal adsorbido, % Ads, se calculó mediante la 
ecuación: 
 
% Ads = [(Cini - Ce) / Cini] × 100, 
                   
                                       Ec III.2. 
 
 
b) Estudios de adsorción de Cu
2+
 en SWFe en presencia de diferentes 
concentraciones de MOS. Este estudio se realizó para conocer las posibles 
interacciones en el mecanismo de adsorción de Cu
2+
 en presencian de MOS 
procedente del fertiormont líquido®. Por duplicado, 20 mg de SWFe se pusieron 
en contacto durante 24 h a 20ºC ±2 con 8 ml de la disolución inicial a pH=3. Esta 
disolución inicial mantuvo fija la concentración del metal (0.05 mM), mientras que 
la concentración de MOS fue variando (0 mg/l, 0.6mg/l, 6 mg/l, 12 mg/l, 24 mg/l, 
60 mg/l  150 mg/l y 300 mg/l ) El pH de las disoluciones iniciales se ajustó a pH 3 
pH  con HCl 1M, mientras que las disoluciones tras los estudios de adsorción 








El porcentaje de metal adsorbido, % Ads, se calculó mediante la ecuación: 
 
% Ads = [(Cini - Ce) / Cini] × 100, 
                                                     Ec III.2. 
 
III.3.2.5.  Método analítico para la determinación de los contaminantes 
 
La determinación de cada uno de los compuestos se llevó a cabo mediante 




Tanto para la determinación de los plaguicidas como del dibenzofurano se 
utilizó la cromatografía líquida de alta resolución (HPLC). Se utilizó un 
cromatógrafo de la casa comercial “Waters Millipore”, compuesto por un 
controlador del sistema Waters 600E System Controller, un detector de radiación 
ultravioleta emitida por una lámpara deuterio Waters 998 Photodiode Array 
Detector y un inyector automático de muestras Water 717 Autosampler. En todos 
los casos, se utilizó una columna Phenomenex C18 de 150 mm de longitud × 4.6 
mm de diámetro interno, un flujo de fase móvil de 1 ml/min, un volumen de 
inyección de muestra de 25 µl y patrones externos para la calibración. 
 
 Las principales condiciones analíticas se recogen en la Tabla III.4 y los 
cromatogramas y espectros de absorción de una disolución acuosa patrón de cada 








Tabla III.4 Condiciones analíticas utilizadas para la determinación de los 










𝞴 de detección(nm) 
Terbutilazina H2O: AcN (50:50) 220 
Tebuconazol H2O: AcN (50:50) 220 
MCPA H3PO4 (pH =2): MeOH (60:40) 230 
Dibenzofurano H2O: AcN (30:70) 280 
 
a






El método analítico utilizado para la determinación de Cu
2+ 
fue la 
espectroscopia atómica de emisión mediante plasma acoplado (ICP-OES). El 
equipo asociado a esta determinación es un espectrómetro de emisión atómica 
mediante fuente de acoplamiento inductivo, marca Varian, modelo 720 ES, modelo 





Fig.III.9. Cromatogramas y espectros de absorción de una disolución 









III.4. RESULTADOS Y DISCUSIÓN 
III.4.1. Arcillas modificadas con materia orgánica soluble. 
III.4.1.1. Caracterización de la materia orgánica soluble utilizada para 
la modificación de las arcillas. 
 
La materia orgánica soluble (MOS) utilizada para la modificación de las 
arcillas fue el fertiormont líquido® (FL) y MOS procedente del alperujo (ALP). En 
la Fig.III.10. se muestran los espectros de absorción de ambas MOS.  
                  
Fig. III.10. Espectros de absorbancia UV-VIS de Fertiormont líquido® y de 
la materia orgánica soluble del alperujo. 
 
Para el Fertiormont®, se observó un máximo de absorbancia 
aproximadamente a 260 nm que corresponde a la presencia de polifenoles (Hanafi 
et al., 2010) y   a 380 nm se registró un segundo máximo de menor intensidad que 
corresponde a los compuestos que dan colororación a la MOS (Belaid et al., 2006; 
Hanafi et al., 2010). Por otro lado, el máximo de absorción encontrado para la 
MOS procedente del ALP (280 nm), se relaciona con la presencia de ácidos 
fúlvicos (Korshin et al., 1999; Kalbitz et al., 2003; Jaffrain et al., 2007; Giovanela 
et al., 2010) y compuestos aromáticos (Belaid et al., 2006). 
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En cuanto a los espectros de fluorescencia de los dos tipos de MOS, ambas 
presentaron un máximo en la región comprendida entre los 300 y 320 mm 
(Fig.III.11.).  Este resultado nos indica que la materia orgánica está compuesta por 
moléculas menos complejas, de menor peso molecular y material no humificado 
(Cox et al., 2000). Asimismo, para el caso de la MOS procedente del ALP 
podemos observar la existencia de un segundo máximo en torno a 360 nm. Los 
índices de humificación (HIX) calculados para ambas MOS fueron bajos 0.33 y 
0.17 para el ALP y el FL, respectivamente, lo que corroboró el bajo grado de 
humificación de las mismas. 
 
         
Fig. III.11. Espectros de fluorescencia de la materia orgánica soluble 































III.4.1.2. Caracterización de arcillas modificadas con materia orgánica soluble 
 
 En este apartado se exponen los resultados obtenidos de la caracterización 
de las arcillas modificadas con MOS. Cada una de ellas fueron modificadas 
mediante 2 tratamientos diferentes, con una concentración de carbono orgánico 
total de 0.21 g/l de Fertiormont líquido® (F.L.) y de 0.22 g/l procedente de la 
materia orgánica soluble del alperujo (ALP).  
 
a) Análisis elemental 
 
En la Tabla III.5. se recoge el análisis elemental tanto de las arcillas sin tratar como 
tratadas con MOS. El aumento en el % de C indica la incorporación de la materia 
orgánica a las arcillas. Para las arcillas modificadas con MOS procedente del 
fertiormont líquido®, la SHCa fue la que mayor cantidad de carbono orgánico total 
(COT) adsorbió. Estudios como el de Mikutta et al. (2007) pusieron de manifiesto 
que los cationes de Ca
2+
 podrían forman enlaces altamente selectivos con los 
grupos funcionales de los compuestos aromáticos que presenta la MOS, lo que 
podría haber ocurrido en el caso de la SHCa y en menor proporción para el caso de 














Tabla III.5. Análisis elemental de las arcillas sin tratar y tratadas con las 
diferentes MOS utilizadas. 




Sin MOS 4.8 0.3 ≤0.02 
MOS ALP 6.1 0.3 0.1 
MOS FL 7.3 ≤0.02 ≤0.02 
 
SHFe 
Sin MOS 0.4 1.2 0.2 
MOS ALP 6.1 0.3 ≤0.02 
 
SWNa 
Sin MOS 0.2 1.1 0.03 
MOS ALP 1.7 1.0 ≤0.02 
MOS FL 0.7 0.7 0.05 
 
SWFe 
Sin MOS 0.2 1.3 0.02 




Sin MOS 0.4 0.05 ≤0.02 
MOS ALP 0.7 0.7 0.05 
MOS FL 0.8 0.4 0.2 
 
 Las arcillas tratadas con MOS procedente del ALP   que mayor cantidad 
de carbono total adsorbieron fueron la SHFe y la SHCa. Esta incorporación se 
confirma con la obtención de diferentes colores en los sobrenadantes tras su 
interaccion con la MOS procedente del ALP (Fig.III.12.), indicativo de los 
diferentes compuestos que no fueron adsorbidos (Cabrera, 1995; Kotta et al. 2007). 
 
  
 Fig.III.12. Imagen de los sobrenadantes obtenidos tras tratar las distintas 




b) Difracción de Rayos X 
 
Las arcillas modificadas con MOS se caracterizaron por difracción de rayos 
X (DRX) y los resultados se muestran en la Tabla III.6. Las muestras de arcillas sin 
modificar y secadas a temperatura ambiente mostraron espaciados basales (d001) 
comprendidos entre 14.6 Å  y 15.3 Å, lo que se corresponde con la presencia de 
una capa de moléculas de agua de hidratación de los cationes interlaminares 
(Rusmin et al., 2015, Loganathan et al., 2016, Reddy et al., 2016). Tras calentar a 
200ºC, los valores de d001 disminuyeron para SWNa, SWFe y CTI lo que indicó la 
pérdida de la capa de moléculas de agua de hidratación (Chipera & Bish, 2001; 
Gautier et al., 2010; Johnston, 2010). Para las muestras SHCa y SHFe, no se 
pudieron registrar los difractogramas debido al colapso de la muestra, dando lugar 
a una difracción basal poco definida, presumiblemente debido a su alta CIC, 
produciendo una distribución desordenada de las láminas (Cruz-Guzman et al., 
2005). 
 
Tabla III.6. Valor del espaciado basal (d001) en Å de las muestras de arcilla 





















SWNA  FL 12.6 9.6 
SWFe 14.5 9.91 
SWFe ALP 13.8 12.8 




CTI FL  
a
 9.9 
      a




Tras la modificación de la CTI y la SHCa con MOS tanto de FL como ALP, 
la difracción basal poco definida que presentaron se debió posiblemente a la 
incorporación de algunos componentes de la MOS en el espacio interlaminar dando 
lugar a una estructura bastante desordenada (Tabla III.6). Por otro lado, para la 
SWFe y la SWNa modificadas con ambos tipos de MOS, los valores de d001 
disminuyeron, lo que puede atribuirse nuevamente a la eliminación de moléculas 
de agua asociada a los cationes interlaminares de las arcillas. 
 
c) Espectroscopia de infrarrojos  
 
La Fig.III.13. muestra los espectros de infrarrojos (IR) de las arcillas sin 
modificar y las modificadas con MOS. Las muestras de arcillas sin tratar con MOS 
presentaron bandas características de las mismas. Así, las bandas registradas a 
3600 cm
-1
 se asignaron a las vibraciones de tensión de los grupos -OH de las 
láminas de aluminosilicatos estructurales (Suárez et al., 2006) las bandas que 
aparecen en torno a 3400 cm
-1 
se atribuyen a las vibraciones de tensión O-H del 
agua de hidratación (VOH), a ~ 1630 cm
-1
 indicativo de la flexión de los grupos OH 
(δOH) (Gámiz et al., 2012), y las vibraciones de los grupos Si-O estructurales de la 
lámina tetraédrica aparecen cerca de 1000 cm
-1
 (Yan et al., 2012). Concretamente 
para la SWNa sin modificar con MOS, encontramos una disminución en la 
intensidad de la banda perteneciente a las vibraciones de las moléculas de agua de 
la interlámina (~1635 cm
-1
) con respecto a la SWNa modificada con la MOS. Estos 
resultados nos podrían indicar que el contenido de agua quedaría reducido como 
consecuencia del reemplazamiento de los cationes por la MOS durante la 
preparación de las arcillas modificadas, lo cual está de acuerdo con los resultados 
obtenidos en la DRX de SWNa FL. (Tabla III.6). 
 
La modificación con MOS (FL y ALP) de las arcillas SWFe y la SWNa 
produjo un desplazamiento de la banda correspondiente a la vibración de tensión de 
los grupos -OH pero desplazada a 3626 cm
-1
 y a 3638 cm
-1




SWFe ALP respectivamente, indicando la interacción de la MOS con las láminas 
de arcilla en estas muestras. (Gámiz et al., 2015).  El desplazamiento fue mayor 
para aquellas arcillas modificadas que presentaron mayor cantidad de carbono 
(SHCa y SHFe). En las arcillas modificadas con materia orgánica procedente del 
ALP, además de las bandas propias de las arcillas se identificó una banda a 
aproximadamente 2900 cm
1
, característica del alperujo (Fernandes, 2004) que se 
asigna a la vibración de tensión tanto de los grupos C-H alifáticos como de los 






Fig.III.13. Espectros de FTIR de las arcillas sin modificar y modificadas por 
MOS. 
SWFe



















































































































































































d) Potencial zeta 
 
En la tabla III.7 se muestran los datos obtenidos de potencial zeta tanto para 
las arcillas de partida como para las arcillas modificadas con los dos tipos de MOS. 
Las arcillas sin tratar con MOS, mostraron valores de potencial zeta negativos, 
resultados que están de acuerdo con valores publicados por otros autores y que 
reflejan la importancia de la superficie externa de las arcillas (Tombácz et al., 
2006, Zarzycky et al., 2007; Bate & Burns et al., 2010). 
 
Tabla III.7. Medida de potencial zeta de las arcillas sin tratar y tratados con 









 Para estos casos las arcillas no fueron modificadas con MOS procedente de 
Fertiormont Líqudo®. 
 
Para las arcillas modificadas con MOS procedente de fertiormont líquido® 
(FL) y las modificadas con alperujo (ALP), en general, se observó un descenso en 
el valor de potencial zeta con respecto a las arcillas sin modificar. Esta disminución 
puede ser debida al bloqueo en la superficie de las arcillas dando lugar una 
superficie menos negativa que en las arcillas originales. Tan sólo para la SHCa 













SHCa -23.3 -27.8 -11.7 
SHFe -24.4 -15.7 
a 
SWNa -31.4 -23.7 -21.3 
SWFe -24.7 -13.6 
a 




III.4.1.3. Evaluación de las arcillas modificadas con materia orgánica 
soluble como adsorbentes de compuestos orgánicos 
 
  Las arcillas modificadas con MOS que procedieron a ser evaluadas como 
adsorbentes de compuestos orgánicos fueron aquellos que se caracterizaron en el 




En la Fig.III.14. se muestran los porcentajes de adsorción de terbutilazina en 
las arcillas sin modificar y modificadas con MOS. 
   
Fig. III.14. Porcentaje de terbutilazina adsorbida en las muestras de arcillas 
sin modificar y modificadas con MOS a una concentración inicial de 3 mg/l y a una 
relación sólido disolución 20 mg: 8 ml. 
 
Las arcillas saturadas con Fe
3+
 (SHFe y SWFe) fueron las que mostraron 
mayores porcentajes de adsorción (> 90%) del herbicida. La gran afinidad que 
estas presentaron por la terbutilazina se explica por el aumento de la acidez 
superficial generada por la presencia de Fe
3+
 que permite la adsorción de 
terbutilazina en su forma protonada (Laird, 1996; Celis et al., 1997b). Salvo en el 
TERBUTILAZINA























caso de SWNa, los porcentajes de adsorción de terbutilazina obtenidos después del 
tratamiento de las arcillas con MOS, no mejoraron la adsorción e incluso en la 
mayoría de los casos la modificación provocó una disminución en la adsorción, lo 
que podrían indicar que estos modificadores orgánicos estarían bloqueando los 




Los porcentajes de adsorción obtenidos para tebuconazol en las arcillas sin 
modificar y modificadas con MOS se muestran en la Fig.III.15.  
 
Fig. III.15. Porcentaje de tebuconazol adsorbido por las muestras de arcillas 
sin modificar y modificadas con MOS a una concentración inicial de 3 mg/l y una 
relación sólido disolución 20 mg: 8 ml. 
 
En general, se obtuvieron porcentajes de adsorción superiores a los 
observados para la terbutilazina. Ésto se puede atribuir a la mayor hidrofobicidad 
del fungicida (Kow (log P)= 3.7) con respecto a la del herbicida (Kow (log P)=3.4) 
(PPDB, 2017). Hay que destacar los elevados porcentajes de adsorción del 
fungicida en las arcillas férricas sin modificar con MOS (SHFe y SWFe), llegaron 
a ser del 100%, donde, al igual que para la terbutilazina, el aumento en la acidez 
TEBUCONAZOL























superficial favoreció al mecanismo de adsorción. El bajo contenido en esmectita de 
la CTI, podrían explicar los bajos porcentajes de adsorción de tebuconazol 
desplegados concretamente para esta arcilla. 
 
La adición de MOS no alteró la adsorción de tebuconazol en las arcillas 
férricas (SHFe y SWFe). No obstante, existió un incremento en la adsorción del 
tebuconazol para las arcillas modificadas con FL SHCa FL y CTI FL. Este 
resultado podría estar relacionado principalmente con el aumento en el contenido 
en carbono orgánico (Tabla III.5.) , dado que, en numerosos trabajos, señalan a la 
materia orgánica como uno de los principales factores que afecta a la adsorción de 
este fungicida (Sánchez-Martín et al., 2000; Thorstensen et al., 2001; Kim et al., 
2002, Andrades et al., 2004, Singh 2005, Rodríguez-Cruz et al., 2012). La 
adsorción de tebuconazol en SWNa y SHCa tratadas con los diferentes 
modificadores orgánicos fue variable, lo que muestra la importancia de la 
procedencia de la MOS. Así, la modificación de SWNa con MOS no mejoró la 
adsorción de tebuconazol. Sin embargo, para SHCa tras la incorporación de FL, se 
incrementó la adsorción del fungicida, mientras que con la MOS de ALP no se 




En la Fig.III.16. se recogen los porcentajes de adsorción de MCPA obtenidos 
para las diferentes arcillas sin modificar y modificadas con MOS. Salvo en la 
SHFe, se observa una muy baja adsorción en las muestras sin modificar y 
modificadas con MOS (Fig.III.16.). Esto es debido al carácter aniónico de este 
herbicida (pKa = 3.73) (Nelson & Faust, 1969; Chao et al., 2008) y al pH  de las 
suspensiones durante el estudio de adsorción  (pH entre 5 y 9). Esta situación, dio 
lugar a la repulsión entre el herbicida y la superficie de las arcillas. Estos resultados 
coinciden con los obtenidos con otros plaguicidas de carácter aniónico como el 2-4 




(Celis et al., 2012).  Además, la escasa adsorción de MCPA en SWFe, podría estar 
relacionado con fenómenos de competencia entre el compuesto y los grupos OH 
que se encuentran en disolución y que se asociarían principalmente al Fe
3+
, 
restrigiendo la interacción del herbicida y el Fe
3+
 (Li et al., 2009). Este efecto no se 
observó para el caso de SHFe, posiblemente debido a la diferente disposición del 
Fe
+3
, el cual puede encontrarse dispuesto superficialemente, debido a que el catión 
interlaminar Ca
2+
 en la SHCa, es más difícil de reemplazar que los cationes Na
+
 de 
la SWNa (Theng et al., 1967). La gran tendencia del Fe
3+
 a hidrolizar y a 
polimerizar hace muy probable que la muestra SHFe contenga no solo monómeros 
de Fe
3+
 sino también pequeños policationes del tipo [Fe
3+
-OH] (Rengasamy & 
Oades, 1977; Celis et al., 1997b) que puedan favorecer la adsorción.  
 
 
Fig. III.16. Porcentaje de MCPA adsorbido por las muestras de arcillas sin 
modificar y modificadas con MOS a una concentración inicial de 3 mg/l y una 
relación sólido disolución 20 mg: 8 ml. 
 
La modificación de las arcillas con las diferentes MOS, no dio lugar a un 
aumento en la adsorción de MCPA, y en el caso de SHFe disminuyó hasta la mitad. 
En principio, la presencia de materia orgánica en la superficie de las arcillas podría 
favorecer las interacciones hidrofóbicas entre éstas y el anillo aromático de MCPA 
MCPA






















(Celis et al., 1999; Iglesias et al., 2009). Sin embargo, los valores de potencial zeta 
registrados y los bajos porcentajes de adsorción, indican la existencia de 
repulsiones entre el herbicida y la materia orgánica. Varios autores apuntan que la 
adsorción de herbicidas fenoxiácidos suelen transcurrir por interacciones entre el 
grupo carboxílico con las superficies de la materia orgánica y arcilla, todo 
influenciado por factores como el pH, tamaño de partícula, fuerza iónica, 
características de la materia orgánica, etc (Pignatello y Xing, 1996; Celis et al., 




Los porcentajes de adsorción de dibenzofurano obtenidos para las diferentes 
arcillas sin modificar y modificadas con MOS se recogen en la Fig.III.17.  
 
Las arcillas sin modificar presentaron porcentajes de adsorción de 
dibenzofurano entre un 10% y un 40%. Debido a su alta hidrofobicidad, la 
adsorción del dibenzofurano a las muestras tiene lugar fundamentalmente por 
atracciones hidrofóbicas con algunas regiones de las arcillas y alguna contribución 
polar con participación del heteroátomo (Adelino, 2014). 
 
En el caso de dibenzofurano, la modificación con MOS fue más eficiente 
que para el resto de los compuestos orgánicos estudiados. Existió una mejora 
significativa en la adsorción, alcanzando así hasta más de un 60% para arcillas 
modificadas con MOS procedente de alperujo como SWNa ALP, SWFe ALP, y 
CTI ALP (Fig.III.18.). Esto se debe a que la MOS asociada a las arcillas genera un 
ambiente más hidrofóbico en la superficie mineral favoreciendo la adsorción de 
dibenzofurano, con un valor de Kow >4 (Hamaker & Thompson, 1972; Carmo et al., 






Fig. III.17. Porcentaje de dibenzofurano adsorbido por las muestras de 
arcillas sin modificar y modificadas con MOS a una concentración inicial de 3 mg/l 
para una relación sólido disolución 20 mg: 8 ml. 
 
En la Fig. III.17. se observa también la importancia de la procedencia de la 
MOS en el porcentaje de adsorción de dibenzofurano, ya que por el contrario a la 
MOS del aplperujo, la MOS de FL no dio lugar a un incremento signioficativo en 
la adsorción.  Esto puede ser debido al mayor índice de humificaión de la MOS 
procedente del ALP que la procedente del FL, como se ha puesto de manifiesto en 
los espectros de fluorescencia. 
 
 
III.4.1.4. Evaluación de las arcillas modificadas con materia orgánica 
soluble como adsorbentes de cobre 
 
Los porcentajes de adsorción de Cu
2+
 en las arcillas sin modificar y 
modificadas con MOS, se recogen en la Fig.III.18. En cuanto a las arcillas sin 
modificar con MOS, los mayores porcentajes de adsorción de Cu
2+
 se obtuvieron 
para las arcillas sódicas (SHNa y SWNa), alcanzando entre un 80-90% (Fig. 
III.19.). Estos resultados coinciden con trabajos previos donde se pone de 
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manifiesto que el principal mecanismo de adsorción de metales en arcillas es 
mediante el intercambio catiónico, desplazando los cationes Na
+ 
que ocupan el 
espacio interlaminar, debido a su gran facilidad que éstas poseen para ser 
intercambiado por otros cationes (Lagaly et al., 1981, Barbier et al., 2010, Boyd 
2011). 
 
Cuando se produce el tratamiento de las arcillas férricas (SWFe y SHFe) y 
CTI con MOS, la capacidad de adsorción de las mismas disminuyó, en 
comparación con la arcilla sódica (SWNa). Esto podría ser debido a la asociación 
parcial de la MOS en el espacio interlaminar y al bloqueo de la superficie externa, 
de tal manera que en este caso, sería más significativo la pérdida de los sitios 
activos que los nuevos aportados por la MOS. También podría ocurrir que debido 
al pH de las suspensiones (pH=3), los grupos carboxílicos y fenólicos de la materia 
orgánica (pKa < 3) podrían estar protonados y, por tanto, dar lugar a fenómenos de 
competencia por los sitios de adsorción entre los iones metálicos y los H
+
 
provenientes de –COOH y –OH (Malandrino et al., 2006). Asimismo, para CTI y 
SWNa, la modificación con MOS procedente del FL da lugar a mayores 
porcentajes de adsorción de Cu
2+
 que en las modificadas con ALP, lo que indica 





Fig.III.18. Porcentaje de Cu
2+ 
adsorbido en las arcillas sin modificar y 
modificada con MOS  a una concentración inicial de 0.25 mM a) y 0.05 mM b) 
para una relación sólido disolución 20 mg: 8 ml. 
 
 
Para estudiar la posible competencia en la adsorción de Cu
2+
 y MOS en 




















































































































mantuvo la concentración de Cu
2+
 a 0.05 mM y se fue variando la concentración 
inicial de MOS procedente de FL, la arcilla utilizada como adsorbente fue la 
SWFe. El resultado se muestra en la Fig.III.19. 
 
 
Fig.III.19. Porcentaje de Cu
2+
 adsorbido en SWFe en presencia de diferentes 
concentraciones de MOS procedente del Fertiormont Liquido®. 
 
En ausencia de MOS, el porcentaje de adsorción de Cu
+2
 en SWFe a una 
concentración inicial 0.05 mM fue de un 40%. A medida que la concentración de 
MOS aumentó, se observaron dos efectos bien diferenciados. En el rango de 
concentraciones 0.6-60 mg/l de C orgánico total, la adsorción de Cu
2+
 aumentó 
llegando a alcanzar más de un 80%. Esto podría ser debido a que, bajo estas 
condiciones, la MOS podría favorecer la formación de arcillas modificadas entre la 
superficie de la arcilla y el metal (Bradl et al., 2004; Refaey et al., 2014), 
existiendo por tanto una adsorción cooperativa. Por el contrario, para el rango de 
concentraciones comprendidas entre 150 y 300 mg/l de carbono orgánico total, el 
porcentaje de Cu
2+
 adsorbido llegó a disminuir más de un 40%, indicando, por 




















































adsorción de la arcilla para el Cu
2+
, provocando una reducción de la adsorción de 
este metal (Feller et al., 1992; Kaiser & Guggenberger, 2000, Refaey et al., 2014).     
 
III.4.2. Arcillas modificadas con quitosano 
 
En esta sección del capítulo modificaremos la CTI, arcilla natural de bajo 
coste,  con otro residuo orgánico natural como es el quitosano (CH).  
 
III.4.2.1.  Caracterización de las arcillas modificadas con quitosano 
 
a) Análisis elemental  
 
En la Tabla III.8. se muestran los resultados obtenidos del análisis elemental 
de las arcillas modificadas con quitosano. A partir del porcentaje de N de las 
arcillas modificadas, se calculó el porcentaje de quitosano presente en cada una de 
las muestras. Este cálculo se determinó teniendo en cuenta el grado de 
desacetilación del quitosano (80%) y que todos los grupos –NH2 estén protonados. 
La cantidad de quitosano varió entre un 51-774 % de la capacidad de intercambio 
catiónico de la arcilla (tabla III.8.). 
 
Tabla III.8. Análisis elemental de las arcillas modificadas con quitosano.  























CTI-CH4 1.1 0.4 4 96 22 51 4.8 




La cantidad de quitosano fue mayor para la arcilla modificada preparada 
mediante el método CH6 que para la arcilla preprarada mediante el método CH4. 
Esto se puede deber a que el pH es un factor decisivo en la interacción del CH con 
las arcillas, debido a su efecto en la protonación de sus grupos NH2 (pka= 6.3) 
(Dormard, 1987; Anthonsen, M. W. & Smidsrød, O., 1995; Strand et al., 2001). De 
esta forma, el método CH6, al utilizar 0.3 mmol de HCl para la disolución del 
biopolímero, el pH de la suspensión arcilla-quitosano fue superior que para CH4 
(Tabla III.8). Estos resultados obtenidos, están de acuerdo con lo observado por An 
y Dultz (2007ª), donde el pH resultó ser un factor decisivo en la interacción  de 
quitosano con la CTI, ya que un aumento de pH conduce a una disminución del 
grado de protonación del biopolímero, aumentado por consiguiente, la cantidad 
adsorbida sobre la arcilla. 
 
b) Difracción de rayos X 
 
En la tabla III.9. se muestran los valores de espaciado basal (d001) de los 
agregados orientados de la arcilla sin modificar y modificada con quitosano (CH4 y 
CH6), tanto secados al aire como calentados a 200 ºC.   
 
El espaciado basal de la CTI secada al aire fue de 14.6 Å (Tabla III.9.) como 
ya se indicó en el apartado III.4.1.2. La incorporación de  quitosano provocó una 
estructura desordenada, como consecuencia de la dificultad del biopolímero para 
incorporarse en la interlámina de la CTI, lo que da lugar a una difracción basal 
poco definida. Tras el calentamiento de los agregados orientados a 200 Cº, el d001 
de CTI disminuyó y las arcillas modificadas con quitosano (CTI-CH) dieron el 
mismo valor de espaciado basal que la arcilla sin modificar con quitosano, es decir  






Tabla III.9 Valor del espaciado basal (d001) de los agregados orientados de  
la CTI sin modificar y modificada con CH tanto secados al aire como calentados a 
200 ºC. 
Muestra d001 (Å) 
Tamb 
200ºC 








 Difracción basal poco definida. 
 
 
c) Espectroscopia de infrarrojos 
 
En la Fig.III.20. se recogen los espectros de FT-IR del CH, CTI sin modificar 
y modificadas por los métodos CH4 y CH6. En el espectro FTIR de CH puro se 





a las vibraciones de tensión de los grupos O-H y N-H que aparecen solapadas. La 
banda situada en torno a 2945 cm
-1
 corresponde a la vibración de tensión de los 
grupos alifáticos C-H. Las bandas a 1650 cm
-1
 y a 1320 cm
-1
 corresponden a las 
vibraciones de tensión de  C=O de amida I y a la de deformación del grupo N-H, 
respectivamente (Wanjun et al., 2005, Celis et al. 2012). Las bandas que aparecen 
en el rango de 1150 cm
-1
 a 1000 cm
-1
 son atribuidas a las vibraciones de tensión de 
los grupos  Si-O (Duarte et al., 2002). 
 
La CTI sin tratar presentó bandas características de las arcillas: a 3625 cm
-1
 
aparece la banda que se asigna a las vibraciones de tensión de los grupos O-H 
estructurales de las láminas de arcilla (Suárez et al., 2006), a 3400 cm
-1 
la banda 
atribuible a la vibración de tensión  O-H del agua de hidratación y a 1741 cm
-1
 la 
de flexión de OH (δOH ) (Gámiz et al., 2012), y las vibraciones de los grupos Si-O 







Tras la modificación de la CTI con CH, además de las bandas características 
de las arcillas, apareció la banda de vibración de tensión C-H asignada en el CH 
puro, pero desplazada a 2903 cm
-1
 y a 2916 cm
-1
 para la CTI-CH6 y CTI-CH4, 
respetivamente.  Este desplazamiento indicó por tanto la interacción directa de 
estos grupos con las láminas de arcilla. Asimismo, se observó un desplazamiento 
de la banda que originalmente apareció en el biopolímero a 1590 cm
-1
 hacia valores 
más bajos de número de onda (1541 cm
-1
). Este desplazamiento es indicativo de la 
interacción entre las cargas negativas de las láminas de arcilla y los grupos 
protonados del CH (Darder et al., 2003; Monvisade & Siriphannon, 2009).  
 
 
Fig.III.20. Espectro de infrarrojos del quitosano (CH) y la CTI sin tratar y 
tratadas con el biopolímero (CH4 y CH6). 
 
d) Potencial zeta 
 
Los valores de potencial Zeta para la CTI sin modificar y modificada con CH 
mediante los dos métodos, se recopilan en la Tabla III.10. El valor de potencial 
Zeta para la CTI fue de -32.2 mV (Tabla III.10). Para ambas arcillas modificadas 
con quitosano (CTI-CH), el valor de potencial zeta disminuyó hasta -24.6 mV y -






















































20.3 mV, mediante los métodos CH4 y CH6, respectivamente (Tabla III.10.). Estos 
valores nos indicarían que el quitosano está compensando parcialmente la carga 
negativa externa de la CTI, lo que estaría de acuerdo con lo sugerido por Wang et 
al., (2005), que indicó que un grupo amino y dos grupos hidroxilos de CH pueden 
formar puentes hidrógeno con los grupos hidroxilos de los silicatos. 
 
 
Tabla III.10. Valores de potencial Zeta de la CTI sin tratar y tratados con 













CTI -32.2 -24.6 -20.3 
 
 
III.4.2.3.Evaluación de las arcillas modificadas con quitosano como 
adsorbentes de plaguicidas y cobre 
 
A continuación, en esta sección se describe el comportamiento de las CTI-
CH para la adsorción de plaguicidas y Cu
2+
.  Las arcillas modificadas con 
quitosano (CTI-CH4 y CTI-CH6) redujeron la capacidad de adsorción de 
terbutilazina frente a la arcilla CTI sin modificar (Fig.III.21.a)). Esto puede ser 
debido a que la incorporación del biopolímero provoca un bloqueo en la superficie 
expuesta donde tiene lugar la adsorción. Igualmente, las repulsiones electrostáticas 
entre el plaguicida y el quitosano como consecuencia de la protonación de los 
grupos aminos del mismo pueden ser responsable de esta baja adsorción. Para el 
caso del tebuconazol (Fig.III.21.b)), no se observaron diferencias significativas en 





Fig. III.21. Porcentajes de adsorción de terbutilazina a) y tebuconazol b) en 
las arcillas sin modificar y modificadas con quitosano (CH4 y CH6). 
 
En el caso del MCPA, la modificación  de la CTI  con quitosano aumentó el 
porcentaje de adsorción de este herbicida con respecto a esta arcilla sin modificar. 
(Fig.III.22.). Esto puede explicarse por la dificultad del biopolímero para 
introducirse en la interlámina y compensar todas las cargas negativas de la CTI. 
Esta dificultad hace que probablemente existan cargas positivas en el CH que 
queden sin interaccionar directamente con la superficie de la arcilla que pueden 
actuar como sitios de adsorción para MCPA, como se observó previamente para el 








































































Fig III.22. Porcentajes de adsorción de MCPA en arcillas sin modificar y 
modificadas con quitosano (CH4 y CH6) a una concentración inicial de 3mg/l de 
MCPA. 
 
Por otro lado, en la Fig.III.23. se representan los porcentajes de adsorción de 
Cu
2+ 
a concentraciones iniciales de 0.25 mM y 0.05 mM en la CTI sin modificar  y 
modificada con quitosano (CH4 y CH6). La CTI-CH6 presentó porcentajes de 
adsorcion de Cu
2+
 mayores que para la CTI-CH4 (Fig.III.23.a). Esto se puede 
atribuir al mayor contenido en quitosano que presentó CTI-CH6 respecto a CTI-
CH4 (Tabla III.8). Muchos autores han destacado el papel fundamental que 
desempeñan los grupos aminos en la adsorción de metales en el quitosano (Guibal, 
2004; Chethan & Vishalakshi, 2013; Hu et al., 2017). Para disoluciones con pH 
situado entre 3-5, el grupo funcional –NH2  forma  enlaces con el Cu
2+.
, mientras 
que a a disoluciones con valores de pH=5, estos grupos funcionales se protonan 
NH3
+
 son intercambiados por el Cu
2+
  (Hu et al., 2017).  De acuerdo con esta 
explicación y teniendo en cuenta que el pH que mostró la disolución (pH=5) 
podríamos deducir que el principal mecanismo de adsorción de Cu
+2
 en las arcillas 
modificadas con quitosano es mediante el intercambio intercambio entre H
+
  y el 






























Para las dos concentraciones iniciales de Cu
2+
, la adsorción sólo mejoró para 
la CTI-CH6, alcanzando hasta más de un 80%, para la menor concentración de 
Cu
2+
, y  un  66% cuando la concentración inicial fue mayor (Fig. III.23.a)). Esto 
indicaría una saturación de los sitios de adsorción de la CTI-CH6 a concentraciones 
altas del metal. Este fenómeno no se observó para la muestra CTI-CH4. 
 
 
Fig.III.23. Porcentajes de adsorción del Cu
2+
 en las arcillas sin modificar  y 
modificadas con  quitosano  (CH4/CH6) a una concentración inicial de 0.25 mM a) 





























































 Las arcillas de tipo esmectítico modificadas mediante la interacción con 
materia orgánica soluble (MOS) tienen una afinidad variable por compuestos 
orgánicos de interés agroquímico que depende fundamentalmente de la naturaleza 
del mismo. La adsorción depende fundamentalmente de la hidrofobicidad del 
compuesto así como de su carácter ionizable. Compuestos con una elevada 
hidrofobicidad como el dibenzofurano se adosrben más en las arcillas modificadas 
con MOS, mientras que los compuestos protonables (terbutilazina y tebuconazol) 
se adsorbieron mejor en las arcillas modificadas con Fe. En el caso del plaguicida 
ácido, MCPA no se observó ninguna mejora en la adsorción tras la modificación de 
las arcillas.  
 
 La modificación de las arcillas con MOS, redujo la adsorción de Cu2+ 
respecto a las arcillas de partida como consecuencia del bloqueo de los sitios de 
adsorción. La adsorción de Cu
2+
 en SWFe en presencia de concentraciones 
variables de MOS procedente del Fertiormont Líquido®mostró adsorción 
cooperativa para el intervalo de concentración de MOS más pequeño mientras que 
el fenómeno de competenciase puso de manifiesto a concentraciones altas de MOS. 
 
 La caracterización de las arcillas modificadas con quitosano (CTI-CH) 
permitió comprobar como el biopolímero se dispone principalmente en la 
superficie de la arcilla en lugar de ser intercalado. La cantidad de biopolímero de 
las arcillas modicadas con quitosano CTI-CH depende del método utilizado, de 
manera que el que incorporó mayor cantidad de CH fue aquel que se preparó 
mediante la disolución de HCl.  
 
 Las arcillas modificadas con quitosano (CTI-CH) fueron buenos 
adsorbentes para el MCPA ya que por su carácter aniónico, el herbicida se adsorbe 
por fuerzas electrostáticas a través de los grupos –NH2 del CH cargados 




de plaguicidas de carácter básico (terbutilazina y tebuconazol) como consecuencia 
de las repulsiones electrostáticas entre los plaguicidas y los grupos -NH3
+
 .  La 
CTI-CH6 fue la que mayor contenido del biopolímero presentó y por tanto fue la 
más efectiva como adsorbente de Cu
2+ 
, donde el principal mecanismo de adsorción 
espor  intercambio entre el proton del grupo protonado (NH3
+
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CAPÍTULO IV:  
Adsorción de contaminantes 
orgánicos en  biocarbones 









El biocarbón (BC) es un sólido rico en carbono obtenido mediante 
degradación térmica o pirólisis en atmósfera limitada de oxígeno. Los biocarbones 
pueden ser obtenidos a partir de una gran variedad de materias primas como: residuos 
de origen agrícola o forestal (Cabrera et al., 2007, 2011; Sánchez et al., 2009), 
subproductos de origen industrial o incluso de residuos sólidos urbanos (Sánchez et 
al., 2008; Hossain et al., 2011, Inyang et al., 2016). Por su posible origen natural así 
como por su proceso de obtención, los biochar son biocompatibles para su empleo 
como enmiendas de suelos (Gámiz et al., 2016) y como posibles biofiltros en barreras 
o ecosistemas naturales. 
 
Durante las últimas décadas el interés por este material se ha ido 
incrementando debido a su gran versatilidad y sus potenciales aplicaciones, como 
son: el secuestro de carbono, la redución de la emisión de CO2 a la atmósfera y el 
control del efecto invernadero (Lehmann et al., 2006, Sohi, 2012), la mejora de la 
fertilidad del suelo (Laird et al., 2010) y por tanto el aumento de la productividad 
agrícola (International initiative Biochar) y la producción de bioenergía (Gaunt & 
Lehmann, 2008; Field et al., 2013), que puede ser uuna alternativa a la energía fósil 
(Bolan et al., 2013a). Además, el BC se ha visto también que puede favorecer el 
desarrollo de la comunidad microbiana del suelo (Wardle et al 1998, Lehmann et al., 
2011; Lehmann & Joseph, 2015) (Fig.IV.1.). 
 
Este material presenta una serie de propiedades como una alta superficie 
específica, una estructura porosa, una superficie rica en grupos funcionales y los 
componentes minerales, que hacen posible su uso como material adsorbente (Tan 
et., 2015). Estas propiedades dependen principalmente del tipo de materia prima 
(Ahmad et al., 2014) y de las condiciones de pirólisis a las que se someta dicha 
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Fig.IV.1. Principales beneficios ambientales del uso del biocarbón 
(Adaptación: International biochar Initiative). 
 
Se han estudiado métodos alternativos para mejorar las propiedades de 
adsorción que presentan los BCs como su modificación a través de tratamientos 
químicos, los cuales han demostrado un aumento en la capacidad para eliminación 
de compuestos orgánicos del agua (Chen et al., 2008; Cao et al., 2009). Tras la 
activación, estos materiales pueden ofrecen ciertas ventajas en cuanto a un aumento 
de superficie y/o porosidad o pueden enriquecerse en grupos funcionales frente a los 
BC sin activar. La principal función de este tratamiento es la reducción del contenido 
en sales, dando lugar a una mejora de las propiedades adsorbentes de estos materiales 
(Tang et al., 2013). Los agentes químicos más usados para su activación son muy 





alcalinos (Gao & Hongwei 2011; Foo et al., 2011), hasta ácidos inorgánicos (Molina- 
Sabio et al., 1995), o también tratamientos en los que utilizan agentes químicos 
oxidantes como KMnO4, O3, o H2O2, la magnetización o incluso mediante el 
tratamiento hidrotermal (Tang et al., 2013). 
 
De entre los diferentes tratamientos químicos, se seleccionó el HCl como 
método de activación para nuestros adsorbentes dado los buenos resultados que ha 
dado en los biocahr obtenidos a partirde residuos procedentes de la industria 
agroalimentaria entre otros (Moreno-Castilla et al., 2001; Reffas et al., 2010). Tras 
una activación con HCl, la superficie de los adsorbentes tratados se hace más 
heterogénea, lo que conllevaa un aumento de centros activos disponibles (Mahmoud 
et al., 2012). Adicionalmente, este tratamiento puede favorecer un incremento de 
sitios de adsorción con carga positiva en la superficie del adsorbente tratado y la 
protonación de grupos hidroxilos de la superficie de los adsorbentes (Bhatnagar & 
Sillanpää, 2011). Todos estos cambios en las propiedades físicas y químicas de la 
superficie del adsorbente se han visto que pueden dar lugar a una mejora de la 
capacidad de adsorción de los biochar (Li et al., 2014). 
 
En este estudio se utilizarán residuos sólidos procedentes de la industria del 
aceite de oliva, orujo y alperujo, para la fabricación de biocarbones. Se trata de unos 
residuos muy abundantes en Andalucía y cuya vía de eliminación puede ser un 
problema medioambiental (Roig et al., 2006). Asimismo, se utilizarán también unos 
biocarbones obtenidos a partir de cáscara de coco para comparar los 


















El principal objetivo de este estudio será evaluar una serie de biocarbones 
obtenidos a partir 3 materias primas diferentes, dos procedentes de residuos agrícolas 
de una almazara y otro a partir de la cáscara de coco como adsorbentes de diversos 
contaminantes orgánicos (COs). Además, para casos específicos se comparará la 
capacidad de los biocarbones sin tratar y tratados con HCl (activados químicamente) 
para adsorber los plaguicidas seleccionados. Todo ello se realizará con vistas a su 
posible utilidad como filtros en zonas de contaminación puntual. Para completar este 
objetivo global, se plantearon los siguientes objetivos parciales: 
 
1.- Caracterización de los diversos biocarbones obtenidos a partir de las tres 
materias primas utilizadas y a tres temperaturas de pirólisis diferentes (350ºC, 500ºC 
y 650ºC) y de las materias primas a partir de las cuales han sido obtenidos. 
 
2.- Determinación de la capacidad adsorbente de los biocarbones para los 
compuestos orgánicos. 
 
3.- Evaluar el efecto de la activación química de los biocarbones mediante 






















IV.3. MATERIALES Y MÉTODOS 
IV.3.1. Materiales 
IV.3.1.1. Materias primas para la preparación de los biocarbones 
 
 
Los biocarbones se prepararon a partir de las siguientes materias primas: 
 
 
a) Alperujo (ALP): es un subproducto obtenido de la extracción de aceite de 
oliva virgen mediante el sistema de dos fases, constituido por aguas de 
vegetación, partes sólidas de la aceituna y restos grasos. Este residuo se 
dejó secar al aire libre, removiendo para su aireación, hasta que una vez 
seco se molió y homogeneizó. Este residuo orgánico es el mismo que se 
utilizó en el Capítulo III. 
 
b) Orujo (ORU): es el residuo seco que queda tras extraer con disolvente 
orgánico (generalmente hexano, Usaquen, 2008) el aceite procedente del 
alperujo. Corresponde a la parte sólida de las aceitunas, por tanto, se trata 
de una mezcla de huesos, pieles y pulpas. El orujo utilizado procedía de 
una orujera de la localidad sevillana de Morón de la Frontera. 
 
c) Cáscara de coco (CC): residuo obtenido tras el procesamiento del coco para 
su explotación comercial. 
 
IV.3.1.2. Contaminantes orgánicos 
 
 
Para el estudio de las propiedades adsorbentes de los diversos biocarbones 
se han utilizado además de los compuestos orgánicos seleccionados en el capítulo 
III, (terbutilazina, tebuconazol, MCPA y dibenzofurano), los plaguicidas glifosato 









A continuación solo se detallarán las características más relevantes y las 
características principales del glifosato y del imidacloprid (Tabla IV.1.). 
 
Tabla IV.1. Principales características de los nuevos compuestos orgánicos 
utilizados. 
 GLIFOSATO IMIDACLOPRID 
Solubilidad en agua (g/l) 10.5 0.61 (20ºC) 
pKa <2.34/2.6/5.6/10.6* -- 








El glifosato (Fig.IV.2.) es un herbicida perteneciente a la familia de las 
glicinas y es de tipo sistémico, no selectivo y especialmente efectivo contra las malas 
hierbas. Aparece en forma de cristales incoloros, con peso molecular de 169.1 g/mol 
y presenta una solubilidad en agua de 10.5 g/l (PPDB), y muy baja solubilidad en 
disolventes orgánicos. Este herbicida fue introducido en 1974, y es, por tanto, uno 
de los herbicidas más usados a nivel mundial, además se espera un aumento de su 
uso en los próximos años (Duke & Powles; 2008). El glifosato se adsorbe a los 
coloides del suelo principalmente a las arcillas, óxidos de Fe y materia orgánica 
(Veiga et al., 2001; Maqueda et al., 2017). Se degrada rápidamente, por lo que su 
potencial riesgo de contaminación debería ser bajo (Mamy & Barriuso, 2005). Sin 
embargo, varios estudios han revelado cantidades de glifosato y de sus metabolitos 
por encima a las máximas permitidas en aguas superficiales y subterráneas 
(Carabías-Martínez, et al., 2003; Arias-Estévez, et al., 2008). 
 
Existen estudios donde se han puesto de manifiesto la presencia de glifosato 
en aguas de países como Dinamarca (Kjær et al., 2005), Hungría (Mörtl et al., 2013) 








Fig.IV.2 Estructura química del glifosato. 
 
 
Para los experimentos de adsorción de glifosato se utilizó el producto de 
elevada pureza analítica 99% que fue suministrado por Chem Service Inc. (West 
Chester, PA). Asimismo, se utilizó glifosato marcado con 
14
C que fue suministrado 
por American Radiolabeled Chemicals Inc. (StLouis, MO), cuya actividad específica 




Otro compuesto que se utilizó fue imidacloprid (Fig.IV.3.) un insecticida 
neuroactivo diseñado a partir de la nicotina (neonicotinoide) que actúa por vía 
sistémica. Aparece en forma de cristales incoloros, con peso molecular de 255.7 
g/mol, cuya solubilidad en agua es de 0.61 g/l (20 ºC). Se aplica en grandes 
cantidades debido a su alta efectividad contra insectos que son muy resistentes a 
otros productos como organofosforados o carbamatos (Kandil et al., 2015). 
Imidacloprid (IMI) es un producto muy persistente en el suelo y su actividad 
insecticida se mantiene incluso a bajas concentraciones (Mullins, 1993; Tomizawa 
et al., 2003). 
 
Además, estudios de laboratorio han demostrado que el IMI es altamente 
adsorbido en suelo y es difícilmente lixiviable (Cox et al., 1997, 1998; El-Hamad et 
al., 2008). No obstante, este insecticida ha sido detectado en aguas superficiales y 
acuíferos (El-Hamad et al, 2008, Carbo et al., 2008, Gupta et al., 2002). El-Hamad 
et al., (2008) y Pons et al, (2002) señalaron que su presencia en el agua puede deberse 

















Fig.IV.3. Estructura química del imidacloprid. 
 
 
Para este capítulo se utilizó imidacloprid de elevada pureza (99%) 
suministrado por Sigma Aldrich. Así como el producto marcado con 
3
H que fue 
facilitado por American Radiolabeled Chemicals Inc. (StLouis, MO) y cuya 







IV.3.2.1. Preparación de los biocarbones 
 
 
Los biocarbones (BCs) fueron preparados a partir de las materias primas: 
alperujo, orujo y cáscara de coco mediante el proceso de pirólisis sometidos a tres 
temperaturas diferentes: 350ºC, 500ºC y 650Cº, y bajo condiciones limitadas de 
oxígeno, dando lugar a los diferentes biocarbones: de alperujo (BCA), de orujo 
(BCO) y de coco (BCC). 
 
Estos biocarbones fueron tratados con HCl para su activación, con el 
objetivo de eliminar la materia orgánica superficial y las sales. En tubos de plástico, 
se pusieron en contacto 3.5 g de cada una de las muestras de los biocarbones y sus 
materias primas con 50 ml de HCl al 10%. A continuación, esta mezcla se agitó 












Fig.IV.4. Agitador empleado para el tratamiento de las muestras con HCl 
b) imagen de las muestras tratadas con HCl secadas en la estufa. 
 
 
IV.3.2.2. Caracterización de las materias primas y los biocarbones 
 
Los biocarbones, sus materias primas y las muestras tratadas con HCl fueron 
caracterizadas mediante: análisis elemental, FTIR, potencial zeta y fisisorción de N2 
y vapor de H2O. Los procedimientos se describen brevemente a continuación. 
 
a) Análisis elemental y el porcentaje en cenizas (%): El análisis 
elemental de C y N se llevó a cabo mediante espectrometría de emisión óptica por 
plasma acoplado inductivamente (Optima 3000, PerkinElmer, Waltham, MA) (ICP- 
OES) y fue realizado en el laboratorio de análisis de suelos de la Universidad de 
Minnesota (St Paul, MN). Por otro lado, el contenido en cenizas se determinó por 








b) Espectroscopia Infrarroja con Transformada de Fourier (FT-IR): Se 
utilizó un espectrofotómetro Jasco FT/IR 6300 (Jasco Europa srl). Las muestras (1 
mg de muestra) se prepararon al 1 % (p/p). en pastillas que contenían KBr El barrido 
se realizó en el intervalo de 400 y 4000 cm
-1
, utilizando un promedio de 32 registros. 
A los espectros obtenidos se les restó un blanco sobre la celda vacía para salvar las 
interferencias producidas por el CO2 y vapor de agua atmosférico. 
 
c) Fisisorción de N2 y vapor de H2O: La superficie específica se midió mediante 
N2 y vapor de H2O. Asimismo, se determinó la distribución del tamaño de poros de 
los biocarbones por vapor de H2O. La superficie específica de los biocarbones 
mediante fisisorción de N2 se realizó usando un equipo Carlo Erba Sorptomatic 1900 
(Fisons Instruments, Milán). Para determinar la superficie específica y el porcentaje 
de microporos se empleó vapor de agua y se realizó usando el método desarrollado 
por Mcdermont & Arnell (1954) y Medic et al., (2012). Este método consiste en 
exponer el material a una humedad relativa conocida (Rockland et al., 1960) y medir 
la cantidad de agua absorbida por la muestra durante un tiempo determinado y en un 
rango de humedad monitorizado. 
Estos datos se ajustaron posteriormente a una isoterma Brunauer–Emmett–Teller 
(BET) lo que permitió cuantificar la adsorción de una monocapa de moléculas de 













Donde Xm es la monocapa de agua adsorbida expresada como fracción masa 
(gagua/gsólido), N es el número de Avogadro (6.02 *10
23

















d) Potencial Zeta: las medidas de potencial Zeta se llevaron a cabo 
usando suspensiones de muestra de 0.01 mg/ml en agua destilada a pH=7. Se usó un 
equipo Zetasizer Nano ZS, del CITIUS (Universidad de Sevilla). 
 
 
IV.3.2.3. Estudios de adsorción 
 
Con el objetivo de conocer la capacidad de adsorción de cada uno de los BCs 
preparados y sus materias primas, se llevaron a cabo una serie de estudios de 
adsorción. Para ello, se pusieron en contacto 100 mg de cada uno de los adsorbentes 
(BCs y materias primas) con 10 ml de una disolución acuosa de concentración 1 mg/l 
de los compuestos orgánicos seleccionados: terbutilazina, tebuconazol, MCPA o 
dibenzofurano. Las muestras se agitaron durante 24 h a 20 ± 2ºC y posteriormente 
fueron centrifugadas a 5000 r.p.m. durante 20 minutos. A continuación, los 
sobrenadantes se filtraron empleando filtros GHP (diámetro de poro de 0.45 µm), y 
finalmente, se analizaron la concentración en el equilibrio, Ce (mg/l), de cada uno 
de los compuestos orgánicos por HPLC. 
 
Para determinar la adsorción de glifosato e imidacloprid en las materias 
primas y los biocarbones, se prepararon disoluciones iniciales que contenían el 
plaguicida estándar sin marcar y plaguicida marcado radioactivamente, en 0.01 M 
CaCl2. Las disoluciones de glifosato e imidacloprid fueron preparadas a una 
concentración de 1mg/l cada una, con una actividad radioactiva de aproximadamente 
385 Bq ml
-1
 y 167 Bq ml
-1








Por duplicado, se pusieron en contacto 100 mg de cada uno de los 
biocarbones y de las materias primas, con 10 ml de disolución inicial de 1 mg/l 
preparada en 0.01 M CaCl2, bien de glifosato marcado con 
14
C o de imidacloprid 
marcado con 
3
H. Estas muestras se agitaron durante 24 horas a 20 ± 2ºC y se 
centrifugaron a 1600 r.p.m. durante 15 minutos. A continuación, se tomó una 
alícuota de 1 ml del sobrenadante y se añadió 5 ml de líquido de centelleo Ecolite 
(+) (suministrado por MP-Biomedicals, Irvine, Ca, USA), en viales especiales para 
su análisis con una capacidad de 7 ml. Los viales se mezclaron homogéneamente con 
la ayuda de un vortex, para determinar la concentración acuosa de glifosato e 
imidacloprid Ce (dpm/l), se analizaron mediante un contador de centelleo (Fig.IV.5.) 
 
Al mismo tiempo, y para todos los COs, se llevó, por duplicado, un control 
con la disolución inicial de los COs sin adsorbente, para descartar posibles pérdidas 
de los mismos por procesos diferentes a la adsorción a los adsorbentes. El porcentaje 
de CO adsorbido, % Ads, se calculó mediante la siguiente expresión (Ec.IV.2.): 
 
 







IV.3.2.4. Método analítico para la determinación de los contaminantes 
 
 
La determinación de los diferentes compuestos orgánicos, se llevó a cabo 
















La determinación de terbutilazina, tebuconazol, MCPA y dibenzofurano, fue 
mediante la cromatografía líquida de alta resolución (HPLC). Las principales 
condiciones analíticas utilizadas fueron recogidas en la Tabla III.3 del capítulo III. 
 
IV.3.2.4.2. Contador de centelleo 
 
 
Para el análisis de glifosato marcado con 
14
C y el imidacloprid marcado con 
3H se utilizó un contador de centelleo líquido (LSC) de la marca Hitachi, modelo 
Accuflex LSC – 8000 (Fig.IV.5). Este equipo se encuentra en el Departamento de 
Suelo, agua y clima de la Universidad de Minnesota (Estados Unidos). El conteo por 
centelleo posee un límite de detección general para todas las moléculas, que en este 
















IV.4. RESULTADOS Y DISCUSIÓN 
IV.4.1. Caracterización de los biocarbones 
 
 
Las diversas materias primas y los biocarbones (BCs) preparados a partir de 
ellas fueron caracterizados mediante los siguientes métodos: 
 
IV.4.1.1. Análisis elemental 
 
 
El porcentaje de carbono (C), de nitrógeno (N) y el contenido en cenizas 
presente en cada una de las materias primas y los BCs, sin tratar y tratados con HCl, 
se encuentra recogidos en la Tabla.IV.2. En general, no se observó una tendencia 
clara en el porcentaje de C y N respecto a la temperatura de pirólisis, variando según 
el tipo de materia prima y sus condiciones de pirólisis. 
 
Para las materias primas sin tratar con HCl, las enmiendas orgánicas (ORU y 
ALP) presentaron valores similares de C, mientras que el CC presentó mayor 
porcentaje de C. Tras su tratamiento con HCl, el porcentaje de C disminuyó para el 
CC y aumentó para ALP y ORU. Asimismo, el contenido en cenizas decreció para 
las tres materias primas una vez fueron tratadas con HCl como consecuencia 
posiblemente de la eliminación la fracción mineral por parte del ácido. 
 
Los porcentajes de C en los biocarbones variaron con la temperatura de 
pirólisis. Para BCO y BCA, el porcentaje de carbono disminuyó con el aumento de 
la temperatura, atribuido, posiblemente, a que a elevadas temperaturas de pirólisis se 














Tabla IV.2. Porcentajes de C, N y cenizas de las materias primas y de 











 % C % N % 
Cenizas 
 % C % N % 
Cenizas 
ALP 48.9 1.6 8.5 HCl-ALP 56.7 1.9 1.2 
BCA 350 65.5 1.1 29.9 HCl-BCA 
350 
73.2 1.4 4.4 
BCA 500 46.5 0.3 28.7 HCl-BCA 
500 
29.9 0.6 9.8 
BCA 650 46.5 0.1 27.9 HCl-BCA 
650 
42.6 0.4 10.7 
ORU 47.9 1.9 9.4 HCl-ORU 55.1 1.1 1.4 
BCO 350 54.9 0.9 24.5 HCl-BCO 
350 
55.3 1.1 4.4 
BCO 500 60.6 0.7 25.7 HCl-BCO 
500 
63.6 0.8 8.2 
BCO 650 39.6 0.1 22.5 HCl-BCO 
650 
35.5 0.5 9.2 
CC 64.5 0.7 6.7 HCl-CC 51.6 0.6 3.8 
BCC 350 69.4 0.2 9.3 HCl-BCC 
350 
66.3 0.4 4.9 
BCC 500 57.8 0.3 13.4 HCl-BCC 
500 
68.6 0.2 5.4 
BCC 650 98.8 0.5 14.4 HCl-BCC 
650 
78.0 0.3 8.0 
 
 
Por el contrario, para BCC se registró el resultado opuesto, es decir, el C 
aumentó con la temperatura de pirólisis, esto indica que la materia orgánica de estos 
BC es más recalcitrante y por tanto más estable. Estos resultados coinciden con los 






contenido de C al aumentar la temperatura de pirólisis (Schenkel (1999), Antal & 
Gronli (2003), Khan et al., (2009), Keiluweit et al., (2010) o Liu et al., (2013). Este 
incremento en el % de C con la temperatura de pirólisis, se debe al alto contenido en 
lignina que poseen las muestras, y a estas altas temperaturas sufren descomposición 
(Gurevich-Messina et al., 2017). Por otro lado, el contenido en cenizas de BCO y 
BCA prácticamente no sufrió variaciones con la temperatura de pirólisis. Sin 
embargo, para el BCC, existió una relación positiva entre el aumento de la 
temperatura de pirólisis y el porcentaje en cenizas, resultados que concuerdan con 
los obtenidos por Ronsse et al., (2013) y Zhou et al., (2016), que atribuyeron esta 
tendencia al resultado de la pérdida de compuestos volátiles. 
 
En el caso de los BCs tratados con HCl no existió una tendencia clara ni en 
función de la temperatura de pirólisis, ni en función de la materia prima utilizada. 
Sin embargo, para ciertos casos existió una disminución en el porcentaje de C (HCl- 
BCA 350, HCl-BCA 650, HCl-BCO 350, HCl-BCO 650 y el HCL-BCC 500), esto 
puede deberse a que al tratar la superficie del BC con ácido los componentes que 
están unidos débilmente a ésta, como puede ser la materia orgánica volátil, pudiendo 
llegar a disociarse y liberarse (Taha et al.,2014; Mandal et al., 2017) Por otro lado, 
las muestras HCl-BCA 500, HCl-BCO 500, HCL-BCC 350 y HCL-BCC 650 no 
experimentaron diferencias o se obtuvo un incremento en el porcentaje en C. Este 
hecho puede relacionarse con la cantidad de superficie específica (Tabla IV3.) que 
ha estado expuesta al ácido durante el tratamiento (Taha et al., 2014). 
 
 
IV.4.1.2. Espectroscopia de infrarrojos (FT-IR) 
 
Los espectros de FT-IR de las materias primas, biocarbones sin tratar y 
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Fig.IV.6. Espectros de FTIR de alperujo, orujo y coco y de los biocarbones 



























































































































Las materias primas, ALP, ORU y CC (Fig.IV.6), presentaron bandas 
características similares entre sí. En todos los casos se observó la presencia de una 
banda en torno a 3400 cm
-1
 que se asignó a la vibración de tensión de los grupos O- 
H del agua de hidratación (Guo & Bustin., 1998), siendo más intensa para ORU y 
ALP que para a CC. Las bandas observadas a 2930 cm
-1
 y ~ 2850 cm
-1
 se asignaron 
a los modos de tensión y de deformación de los grupos alifáticos C-H, 
respectivamente (Liu et al., 2013), la vibración de tensión del grupo C=C de anillo 
aromático de la lignina se asignó a las bandas comprendidas entre 1652-1619 cm
-1
, 
y finalmente, la presencia de una banda aproximadamente a 1040 cm
-1
 que se asoció 
al enlace β-glucosídico de la celulosa y de la hemicelulosa (Liu et al., 2013). 
Particularmente, en ALP y ORU, encontramos la aparición de una nueva banda a 
aproximadamente 1740 cm
-1
, la cual se atribuye a la vibración de tensión de los 
grupos carbonilos C=O tanto de grupos carboxílicos, cetonas, aldehídos o ésteres. 
 
En cuanto a los BCs de ALP y ORU sin tratar con HCl, se observó una 
disminución en la intensidad de la banda asignada al -OH del agua de hidratación 
(~3400 cm
-1
) y así como a la banda asignada a los grupos alifáticos (~2933-2839 
cm
1
) en comparación con sus respectivas materias primas, como consecuencia, 
posiblemente, de la deshidratación y la despolimerización progresiva que ocurre en 
las muestras durante el proceso de calentamiento. Adicionalmente, apareció una 




 y a 1586 cm
-1
 para BCA, BCO y BCC, 
respectivamente, las cuales se pueden atribuir a la vibración de tensión del grupo 
C=C de los anillos aromáticos (Åkerholm & Salmén, 2003; Liu & Han, 2015). Estas 
bandas fueron más intensas a baja temperatura de pirólisis, por lo que al aumentar 
dicha propiedad fueron disminuyendo su intensidad e incluso en algún caso llegó a 
desaparecer. 
 
Para todos los biocarbones obtenidos a partir del ORU (BCO350, BCO500 
y BCO650), desapareció la banda situada en torno a ~ 1700 cm
1






ORU, lo cual se puede relacionar con la descomposición de la hemicelulosa durante 
el proceso de pirólisis. Al aumentar la temperatura de pirólisis a 650 (BCA650, 
BCO650), se produjo la pérdida de intensidad de las bandas, como ocurre en las que 
están situadas entre 1650 cm
-1
 y 1500 cm
-1
, que se atribuye al aumento en el grado 
de condensación de los biocarbones (Keiluweit et al., 2010), al igual que ocurre con 
las bandas situadas en el rango de 1200 cm
-1
 y 1000 cm
-1
, lo que sugiere la 
eliminación de los grupos acetil éster durante el proceso de pirólisis (Schwanninger 
et al., 2004). 
 
Para los biocarbones preparados a partir del coco se observó una tendencia 
diferente a la encontrada para los biocarbones obtenidos a partir de ORU y el ALP. 
Particularmente para los biocarbones de preparados a 350ºC y a 500ºC (BCC350 y 
BCC500), apareció una nueva banda respecto a la materia prima, en torno a 1707 
cm
-1
 que se puede asignar a la formación de grupos carboxílicos como consecuencia 
de la descomposición de los hidratos de carbono que se forman en el proceso de 
pirólisis (Sharma et al. 2004) y además al aumento en la acidez superficial de los 
biocarbones. Para todos los biocarbones obtenidos en la máxima temperatura de 
pirólisis (BCA650, BCO650 y BCC 650) las bandas asignadas anteriormente 
llegaron a disminuir su intensidad, coincidiendo de esta manera con numerosos 
autores como Haberhauer & Gerzabe, (1999), Schwanninger et al., (2004) o Trigo et 
al, (2016). 
 
Tras tratar las materias primas con HCl (HCl-ALP, HCl-ORU y HCl-CC) no 
se observaron cambios importantes en los espectros de FTIR en comparación con las 
materias primas sin tratar. Sin embargo, existió un descenso en intensidad de las 
bandas situadas entre 2933-2839 cm
-1
, a ~1758 cm
-1
 y a ~ 1656 cm
-1
 como 
consecuencia de una reducción del contenido de las cadenas alifáticas como 
consecuencia de un aumento en el grado de aromatización (Molina- Sabio et al., 








A igual que para las materias primas, los biocarbones de ALP, ORU y CC 
tratados con HCl mostraron una reducción en la intensidad de las bandas, llegando a 
desaparecer todas ellas en aquellos biocarbones preparados a una mayor temperatura 
(HCl-BCA650, HCl-BCO650 y HCl-BCC650). Sin embargo, para la materia prima 
ORU y BCO350, aparecieron dos nuevas bandas, una a 1508 cm
-1
 y otra a 1440 cm
-
 
1, como consecuencia de la vibración de tensión del grupo C=C de los anillos 
aromáticos (Fuente et al., 2003, Puzy et al., 2005). 
 
IV.4.1.3. Superficie específica y tamaño de poros 
 
 
Los valores de superficie específica (SSA) medidos mediante N2 y vapor de 
agua, junto con el porcentaje de poros presentes en cada una de las muestras con 
tamaño menor a 1 nm, se recopilan en la Tabla.IV.3. 
 
Lo más destacable que se desprende de los resultados mostrados en la Tabla 
IV.3, son los valores tan bajos de SBET obtenidos por fisisorción de N2, típico de 
algunos biocarbones (Sharma et al. 2014). Algunos autores atribuyen los bajos 
valores de SBET a que la materia orgánica presente en las muestras impide la difusión 
del N2 haciendo menos accesibles los poros de pequeño tamaño < 0.5 nm (DeJonge 
et al., 1996, Gámiz et al., 2015). 
 
Por otro lado, respecto a las medidas realizadas con vapor de H2O, el ALP y 
ORU sin tratar con HCl exhibieron valores de SSA muy parecidos entre sí (112.8 
m
2
/g y 111 m
2
/g respectivamente). CC presentó mayor SSA que puede estar 
relacionado con la mayor presencia de microporos en la muestra (Tabla IV.3). 
Después de tratar las materias primas con HCl, se observó un aumento de SBET para 
el ALP, indicando la formación de nuevos poros debido a la interacción entre el 
carbono de la muestra y el HCl durante el proceso de activación (Zhang et al., 2017). 







En general todos los BCs, tanto de ALP como ORU registraron un aumento 
en los valores de SSA al aumentar la temperatura de pirólisis, pero no así para el 
caso de los preparados a partir de CC (Tabla IV.3.). El aumento de SSA puede ser 
debido a la pérdida de sustancias volátiles que facilitaría la formación de una 
canalización más compleja de poros en la estructura de los BCs (Ahmad et al., 2012, 
Chen et al., 2012c, Kim et al., 2013 Li et al., 2013,). 
 
Tabla.IV.3. Valores de superficie específica y porcentaje de poros con 
tamaño inferior a 1 nm para las materias primas y biocarbones sin tratar y tratados 
con HCl. 
 
SIN TRATAR CON HCl 
  























ALP 112.8 < 1 5 HCl-ALP 189.1 < 1 5 
BCA 350 84.4 < 1 6 HCl-BCA 350 48.8 < 1 9 
BCA 500 314.1 < 1 9 HCl-BCA 500 141.2 20 41 
BCA 650 342.0 < 1 14 HCl-BCA 650 116.1 46.2 17 
ORU 111.0 < 1 3 HCl-ORU 111 < 1 3 
BCO 350 104.4 < 1 6 HCl-BCO 350 99.5 < 1 20 
BCO 500 176.4 < 1 5 HCl-BCO 500 100.3 0.9 22 
BCO 650 284.7 < 1 18 HCl-BCO 650 122.7 < 1 5 
CC 190.3 < 1 16 HCl-CC 146.9 < 1 8 
BCC 350 131.1 2.8 34 HCl-BCC 350 108.9 3.6 13 
BCC 500 115.6 19.2 14 HCl-BCC 500 121.8 73.3 19 










Tras el tratamiento de los biocarbones con HCl, las SBET medidas por vapor 
de H2O no registraron ninguna tendencia significativa, sin embargo, y en general, la 
SBET medida por N2 se tradujo en un aumento tras su tratamiento con el ácido 
(Patnukao et al., 2008, Lou et al., 2016) debido posiblemente a que el tratamiento 
ácido podría estar abrir los poros del material mediante la eliminación de los 
minerales que podrían estar bloqueando los poros (Das et al., 2004; Gurevich- 
Messina et al., 2017). Solo para el BCC, encontramos una clara relación entre el 
aumento de la temperatura de pirólisis y la superficie específica. 
 
IV.4.1.4. Potencial Zeta 
 
 
En la tabla IV.4. se muestran los valores de potencial zeta (PZ) obtenidos 
para las materias primas y los biocarbones tanto sin tratar como tratados con HCl. 
 
Tabla.IV.4. Valores de potencial zeta de las materias primas y de los 

















ALP -26.4 HCl-ALP -37.0 
BCA 350 -28.9 HCl-BCA 350 -15.8 
BCA 500 -16.9 HCl-BCA 500 -32.9 
BCA 650 -30.2 HCl-BCA 650 -0.5 
ORU -29.1 HCl-ORU -17.9 
BCO 350 -11.5 HCl-BCO 350 -10.0 
BCO 500 -32.8 HCl-BCO 500 -28.5 
BCO 650 -27 HCl-BCO 650 -0.3 
CC -25.3 HCl-CC -31.0 
BCC 350 -25 HCl-BCC 350 -15.0 
BCC 500 -16 HCl-BCC 500 -18.5 







Los valores negativos observados en las materias primas, sugieren que los 
grupos funcionales como, por ejemplo, ácidos carboxílicos, fenoles, etc (-COH, - 
OH, -COOH) contribuyen a la carga superficial que poseen las muestras. Esto está 
en concordancia con las bandas obtenidas en FTIR (Fig.IV.6). 
 
Estudios como el de Xiu et al. (2015), señalan que los BCs preparados a 
bajas temperaturas de pirólisis tienden a poseer superficies más negativas, como 
consecuencia del aumento de los grupos de oxigenados a medida que la temperatura 
de pirólisis aumenta, como se puede observar para el BCC (Tabla IV.4). Sin 
embargo, esta tendencia no la encontramos en BCA y BCO, pudiendo ser atribuido 
a otros factores. 
 
Tras el tratamiento con HCl, en general, las muestras presentaron valores de 
PZ se menos negativos que para las muestras sin tratar con HCl, estos resultados 
concuerdan con los estudios obtenidos por Bhatnagar & Sillanpää (2011), donde 
destacaron que, tras una activación con HCl, se puede favorecer a un incremento de 
cargas positivas en las superficies que hayan sido tratadas con ácido como 
consecuencia de la protonación de los grupos hidroxilos de la superficie. Asimismo, 
los valores de PZ fueron más negativos al aumentar la temperatura de pirólisis 
aumentó, estos resultados fueron corroborados con los resultados encontrados en el 
análisis de FTIR (Fig.IV.6.) donde las bandas disminuyeron su intensidad e incluso 



















IV.4.2. Evaluación de los biocarbones como adsorbentes de contaminantes 
 
 
A continuación, se evaluaron las materias primas y los BCs como 





En la Fig.IV.7. se exhiben los porcentajes de terbutilazina adsorbida en las 
materias primas y los biocarbones preparados. Cabe destacar, la amplia variabilidad 
observada en la adsorción del herbicida en las diversas muestras, lo que indica la 
influencia tanto de las condiciones de pirólisis a los que han sido preparadas, como 
de las materias primas a partir de las cuáles han sido obtenidas. 
 
Es necesario destacar los elevados porcentajes de adsorción de terbutilazina 
en las materias primas, llegando a alcanzar más de un 80% para cada una de las 
mismas. Estos resultados concuerdan con una serie de estudios que han demostrado 
que la materia orgánica es el principal adsorbente de terbutilazina (Savage y 
Wauchope, 1974; Mueller et al., 1992; Locke et al., 2007; Delgado-Moreno et al,. 
2007b; Cabrera et al., 2007, 2009; Dolaptsoglou et al., 2010; López-Piñeiro et al., 
2011), debido su baja solubilidad en agua, y donde el coeficiente de partición koc es 
elevado (Koc terbutilazina =162-278 l/kg), se dan principalmente interacciones 
hidrofóbicas (Hamaker et al., 1972). Este proceso puede estar favorecido por los 
valores de pH de las disoluciones tras la adsorción, que se situaron en torno a 4.7- 
6.5, dando lugar a un lugar a que parte de la terbutilazina esté en forma catiónica. De 
esta forma la adsorción podría verse favorecida mediante interacciones entre el 
plaguicida y las cargas negativas de la superficie y los grupos carboxílicos presentes 
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Fig.IV.7. Porcentaje de terbutilazina adsorbido en las materias primas y en los 
biocarbones preparados a diferentes a temperaturas de pirólisis, a una concentración 
inicial de 1 mg/l y a una relación sólido disolución 100 mg: 10 ml. 
 
Concretamente para los BCs preparados a partir de los residuos del aceite de 
oliva, el aumento de temperatura de pirólisis (BCA650 y BCO650) provocó un 
descenso en el porcentaje de adsorción del herbicida, llegando a alcanzar tan sólo un 
20%. Este descenso puede relacionarse con el alto contenido en cenizas que 
presentaron (Tabla IV.2) que pueden dar lugar a un bloqueo los sitios de adsorción. 
Asimismo, podría darse a cierto impedimento estérico en la adsorción de 
terbutilazina como consecuencia del aumento en la microporosidad (Xiao & 
Pignatello, 2015). La menor adsorción también coincide con el incremento en el pH 
final de la suspensión, llegando a alcanzar un pH 11-12. 
 
Por otro lado, el aumento de la temperatura de pirólisis para la obtención de 
los biocarbones preparados a partir del coco dio lugar a un aumento en el porcentaje 
de adsorción de terbutilazina. Estos resultados están en concordancia con el aumento 



























En la Fig.IV.8. se presentan los porcentajes de adsorción de tebuconazol en 
las materias primas y los biocarbones preparados a diversas temperaturas. Al igual 
que en el caso de terbutilazina, los mayores porcentajes de adsorción del fungicida 
se mostraron para las materias primas las cuales llegaron a alcanzar más de un 70%. 
 
En cuanto a los BCs, los obtenidos a partir de los residuos procedentes del 
aceite de oliva (BCO y BCA), los mayores porcentajes de fungicida adsorbido se 
alcanzaron para los obtenidos a temperatura de pirólisis menores, BCO350 y 
BCA350, llegando a alcanzar un 80% y un 85 %, respectivamente. A medida que la 
temperatura de pirólisis se fue incrementando, este porcentaje de adsorción fue 
disminuyendo (40%-20%). Estos resultados no coinciden con otros trabajos 
bibliográficos donde relacionan la mayor cantidad de adsorción con los biocarbones 
obtenidos a temperaturas de pirólisis más elevadas (Wang et al., 2010, Graber et al., 
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Fig.IV.8. Porcentaje de tebuconazol adsorbido en las materias primas y en los 
biocarbones preparados a diferentes a temperaturas de pirólisis, a una concentración 






















Por el contario, para el biocarbón obtenido a partir del coco (BCC), el 
porcentaje de adsorción de fungicida aumentó con la temperatura de pirólisis. En el 
caso de tebuconazol se obtuvieron porcentajes de adsorción mayores a los obtenidos 
en terbutilazina, probablemente debido a su mayor hidrofobicidad (KOC= 769 mg/l) 






En la Fig.IV.9. se presentan los porcentajes de adsorción de MCPA en las 
diversas materias primas y los biocarbones preparados a diferentes temperaturas. 
 
Para las materias primas ALP y ORU los porcentajes de adsorción de MCPA 
fueron de un 20% y un 40 % respectivamente, mientras que para el CC este fue 
inferior (4%) (Fig. IV.9). La adsorción de MCPA en las materias primas puede 
atribuirse a interacciones lipofílicas con la materia orgánica de los residuos a través 
del anillo aromático del herbicida (Hermosín y Cornejo, 1993; Celis et al., 1999b; 
Cornejo et al., 2008a; Cabrera et al., 2011), de forma que las diferencias apreciadas 
entre ALP, ORU y CC pueden relacionarse con las distintas características de cada 
uno de los residuos. La baja adsorción de MCPA en CC (< 5%) probablemente es 
debida a que el pH de la disolución tras la adsorción fue de > 6, con lo que el 
herbicida se encuentra mayoritariamente en forma aniónica, dando lugar por tanto a 
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Fig.IV.9. Porcentaje de MCPA adsorbido en las materias primas y en los 
biocarbones preparados a diferentes a temperaturas de pirólisis, a una concentración 
inicial de 1 mg/l y a una relación sólido disolución 100 mg: 10 ml. 
 
 
Para los biocarbones preparados a menor temperatura (BCA350, BCO350 y 
BCC350), la adsorción de MCPA que presentaron fue muy baja (<10%). El carácter 
aniónico de este herbicida dio lugar a repulsión entre la carga negativa entre las 
moléculas de MCPA y los grupos COO− del biocarbón, como ya fue observado por 
Cabrera et al (2014) en la adsorción de bentazona en suelos tratados con biocarbones. 
Al aumentar la temperatura de pirólisis aumentó la adsorción, aunque solamente para 
BCA650, que superó ligeramente la adsorción de ALP. Previamente se ha publicado 
que la adsorción de compuestos orgánicos es mayor a medida que la temperatura de 
pirólisis incrementa (Trigo et al., 2016, Gámiz et al., 2017) Asimismo, los resultados 
registrados en los valores de PZ (Tabla IV.4), apoyarían esta tendencia, y las 
repulsiones electrostáticas irían disminuyendo al aumentar la temperatura de 
pirólisis, favoreciendo la adsorción de MCPA. Por el contario, para el caso de 
BCO500, encontramos un descenso en el porcentaje de adsorción de MCPA, 





















presencia de la forma molecular del herbicida, y por tanto, hace que disminuya este 





En la Fig.IV.10. se muestran los porcentajes de adsorción de dibenzofurano 
en las materias primas y los en biocarbones preparados a diferentes temperaturas de 
pirólisis. Los porcentajes de adsorción de dibenzofurano obtenidos en las materias 
primas, fueron de un 80 % para ALP y de un 90% para el ORU y el CC. 
 
Para los biocarbones de alperujo y de orujo, los mayores porcentajes de 
dibenzofurano adsorbido se obtuvieron para aquellos que fueron preparados a una 
menor temperatura de pirólisis (BCA350 y BCO350). Estos resultados podrían estar 
relacionados con el mayor porcentaje de C que presentaron BCO350 y BCA350 
(Tabla IV.2), además de por interacciones polares entre el del compuesto y la materia 
orgánica (Celis et al., 2006) que podrían haber contribuido a su adsorción. Por otro 
lado, la tendencia observada para BCO650 y sobre todo en BCA650, en la que existe 
una la disminución en el porcentaje adsorción del compuesto, puede deberse a cierto 
impedimento estérico, ya que, para ambos casos, presentaría una mayor dificultad 
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Fig.IV.10. Porcentaje de dibenzofurano adsorbido en las materias primas y en 
los biocarbones preparados a diferentes a temperaturas de pirólisis, a una 
concentración inicial de 1 mg/l y a una relación sólido disolución 100 mg: 10 ml. 
 
En general las muestras de biocarbón de coco presentaron porcentajes de 
adsorción para el dibenzofurano muy elevados, ya que fueron desde 95% para el 
BCC350 hasta el 100% para BCC preparado a 650ºC. Los elevados porcentajes de 
adsorción alcanzado registrado principalmente para las muestras BCC500 y BCC650 
coinciden un ligero aumento de la superficie específica, (Tabla IV.3), además del 
aumento de aromaticidad y por tanto, del aumento de la hidrofobicidad de los 



































IV.4.3. Comparación de la adsorción de compuestos orgánicos en biocarbones 
sin tratar y tratados con HCl 
 
En el presente apartado se pretende evaluar el efecto que ejerce el tratamiento 
de HCl en los biocarbones y en las materias primas sobre sus propiedades de 






Los porcentajes de adsorción de glifosato que presentaron las materias 
primas y los biocarbones preparados a diferentes temperaturas sin tratar y tratados 
con HCl se muestran en la Fig.IV.11. En general, para las materias primas se 
exhibieron porcentajes de adsorción bajos, de no más de un 10% para el alperujo y 
menores, para el orujo y el coco. Cuando las materias primas se trataron con HCl, la 
adsorción de glifosato continuó siendo baja e incluso llegó a disminuir para el 
alperujo, llegando a alcanzar < 5%. 
 
En cuanto a los BCs, estos desplegaron mayor afinidad por el glifosato y se 
alcanzaron porcentajes de adsorciones mayores con respecto aquellos obtenidos para 
las materias primas. La adsorción fue más intensa (80%) para los BCs que fueron 
preparados a una temperatura de pirólisis de 650ºC tanto para el alperujo y como 
para el orujo (Fig.IV.12). Sin embargo, para el caso particular del BCC, fue el 
preparado a 500ºC, el que presentó mayor afinidad por el glifosato comparado con 
el resto de biocarbones preparados a otras temperaturas, llegando a alcanzar 
aproximadamente un 90% (Fig.IV.12). Estas variaciones en la capacidad de 
adsorción de los BCs para adsorber glifosato, pueden ser atribuidas a las diferentes 
propiedades que éstos presentan y que se modifican de acuerdo a la temperatura de 
pirólisis utilizada (Wang et al., 2010; Cantrell et al., 2012; Trigo et al., 2016). Por 



















































carbono orgánico puede llegar a influir en la adsorción de glifosato, resultado que 
concuerda con el mostrado para BCC650, donde el alto porcentaje de adsorción 
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Fig.IV.11. Porcentaje de glifosato adsorbido en las materias primas y los 
biocarbones preparados a diversas temperaturas de pirólisis, sin tratar con HCl y 
tratados con HCl, a una concentración inicial de 1 mg/l de glifosato y a una relación 





































Para todas los BCs tratados con HCl, el porcentaje de adsorción de glifosato 
disminuyó considerablemente con respecto a las muestras sin tratar, alcanzándose 
no más de un 15%. Esto podría ser debido a que durante el tratamiento con HCl 
encontramos una pérdida en el porcentaje en cenizas de cada una de las muestras 
(Tabla IV.2.) y por tanto a la pérdida de sales que contienen Fe, Al, Cu y Zn, los 
cuales pueden actuar como quelantes del glifosato aumentando su adsorción (Glass, 
1984, Gimsing & Boggard, 1984, Li et al., 2014, Gurenvich-Messina et al., 2017, 






En la Fig.IV.12. se exponen los porcentajes de imidacloprid adsorbido en las 
materias primas y en los biocarbones preparados a diferentes temperaturas de 
pirólisis sin tratar y tratados con HCl. 
 
ALP y ORU sin tratar con HCl, presentaron porcentajes de adsorción de 
imidacloprid similares, comprendidos entre el 21% y 32%, respectivamente (Fig. 
IV.11). Por el contrario, en el caso del CC , la adsorción del plaguicida fue mayor, 
alcanzado un 79%. Este aumento en la adsorción podría estar relacionado con la 
cantidad de C presente en las materias primas, ya que fue la de CC la que mayor 
cantidad de C presento (Jin et al., 2016). Una vez estas materias primas fueron 
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Fig.IV.12. Porcentaje de imidacloprid adsorbido en las materias primas y en 
los biocarbones preparados a diversas temperaturas de pirólisis sin tratar y tratados 
con HCl, a una concentración inicial de 1 mg/l de imidacloprid y a una relación 
sólido disolución de 100 mg: 10 ml. 
 
En cuanto a los BCA y BCO, los preparados a las temperaturas de pirólisis 
de 350ºC y de 500ºC, mostraron porcentajes de imidacloprid adsorbido mayores, de 
entre 30 y 35%, frente a un 2 y 10% observado para los preparados 650ºC (BCA650 




































porcentaje de adsorción y el aumento de temperatura, es decir, que a mayor 
temperatura de pirólisis no se dio un aumento en el porcentaje de adsorción del 
insecticida, como ya previamente observo Gámiz et al., (2017). Por el contario, estos 
resultados concuerdan con otros autores como con Jin et al., (2016) y/o Trigo et al., 
(2016), donde señalaron la posible relación entre la superficie específica, la cantidad 
de C y el porcentaje de adsorción. 
 
Cuando BCA y BCO fueron tratados con HCl, la adsorción mejoró solo para 
aquellos casos en los que los biocarbones fueron preparados a 500 ºC y 650 ºC. Estos 
BCs fueron los que contenían mayor porcentaje de cenizas (TablaIV.4), que fueron 
eliminadas tras el tratamiento con HCl, pudiéndose eliminar la posible competencia 
en la adsorción entre el plaguicida y la fracción inorgánica en los biocarbones. En 
el caso de BCC, no se observaron variaciones significativas en los porcentajes de 
adsorción de imidacloprid, ya que la adsorción del compuesto en el biocarbón sin 


































    Las propiedades adsorbentes de los diferentes biocarbones estuvieron 
influenciadas principalmente por la temperatura de pirólisis a las que fueron 
obtenidos y la materia prima inicial, ya que fueron las que definieron 
distintas propiedades como: superficie específica, contenido de carbono, 
microporosidad, etc… 
 
    Los biocarbones producidos a partir de los dos residuos procedentes del 
aceite de oliva (orujo y alperujo) tuvieron efectos parecidos sobre las 
propiedades adsorbentes para todos los compuestos orgánicos estudiados, 
presentando tendencias de adsorción comunes entre ellos. Sin embargo, 
presentaron tendencias diferentes con respecto a los biocarbones preparados 
a partir del coco. De estos resultados se desprende que la capacidad de 
adsorción de los biocarbones está más relacionada con la hidrofobicidad de 
los compuestos orgánicos que con su carácter polar o grupos funcionales 
moleculares que presenten los adsorbentes. En general compuestos 
orgánicos polares, como en este caso el dibenzofurano, tienden a ser más 
solubles en agua y por tanto tener KOW más bajos 
 
 
    La activación química de los biocarbones con HCl tuvo efectos 
contradictorios en función del compuesto orgánico estudiado, así, para la 
adsorción de imidacloprid se observó una mejora debido fundamentalmente 
a la disminución del contenido en cenizas de los BC tras su tratamiento, Sin 
embargo, para el caso del glifosato, desplegó un descenso en la capacidad 
de adsorción como consecuencia de la pérdida de sales tras su tratamiento 
ácido. Estos resultados nos indican que la activación química podría 
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CAPÍTULO V:  
Empleo y comparación de una 
arcilla local de bajo coste y otras 
comerciales para eliminar 
pesticidas de aguas: Ensayo en 







El continuo aumento de contaminantes en las aguas continentales y 
subterráneas (Lockhart et al., 1992; Picó et al., 1994; Barceló et al., 1996; Giroux et 
al., 2010; Hermosín et al., 2013) tanto en cantidad, como en número y diversidad. 
Esta situación ha hecho crecer el interés por el diseño y desarrollo de métodos y 
tecnologías que permitan su descontaminación, su purificación y su conservación 
(Hamza et al. 1978, Chang & Sheldon, 1989; Wang & Peng, 2010). Dada la 
creciente necesidad de descontaminar aguas, actualmente adquiere especial 
importancia el desarrollo de sistemas sencillos basados en materiales de bajo coste 
que sean respetuosos con el medio ambiente, no originen ningún problema tóxico 
secundario y puedan ser aplicables a distinta escala, en entornos especialmente 
vulnerables como pueden ser las zonas rurales. De esta manera se han desarrollado 
varias técnicas para la eliminación contaminantes en aguas como son entre otras; la 
precipitación química, la ósmosis inversa, la coagulación convencional, la 
electrodiálisis y la adsorción (Ho & McKay, 1999).  
La eliminación de la contaminación de las aguas por adsorción es uno de los 
métodos más empleados y más versátiles. Los materiales adsorbentes de 
contaminantes son muy diversos según el sistema, escala y finalidad y van desde 
materiales sintetizados especialmente para ello como el carbón activo (Dubey el al., 
2010), polímeros (Cychosz & Matzger, 2010; Oishi & Moriuchi, 2010) otros 
materiales naturales como calcitas (Clausen et al. 2001), sílices (Kutzner et al., 
2016), arenas (Moazde & Viraraghavan, 2006) , arcillas (Hermosín & Cornejo 1993,  
Ulibarri & Hermosín  2001, Cornejo et al. 2008), tal cual se encuentran en la 
naturaleza o modificados y formulados de acuerdo con el sistema en que vayan a ser 
empleados. 
El interés por el empleo de arcillas, ha crecido con un aire renovado a partir 
par del desarrollo y uso de otros nanomateriales, al presentar la gran ventaja de ser 
materiales naturales y de bajo coste comparados con otros sintéticos (Johnston 
2010). Además, se encuentran de forma natural y abundante en nuestra corteza 
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terrestre tanto concentrados en yacimientos como en diferente dilución en suelos y 
sedimentos, pero sobre todo por presentar una gran superficie y una estructura con 
gran potencial y facilidad para su modificación. Esta particularidad permite 
desarrollar una gran versatilidad en sus superficies para hacerlas activas en la 
adsorción o eliminación de diferentes tipos de contaminantes tanto orgánicos como 
inorgánicos (Darder et al., 2003; Cornejo et al. 2008, Johnston, 2010, Ruiz-HitzKy et 
al. 2010, Celis et al., 2012). El poder adsorbente de las arcillas es conocido desde 
hace mucho tiempo, (Frissel & Bolt, 1962, Hermosín & Perez-Rodríguez, 1981, 
Cornejo et al. 2008) y particularmente las arcillas expansibles de tipo 2:1, esmectitas 
o bentonitas (Smith 1934, Mortland 1970). Estas arcillas  presentan una gran 
superficie específica tanto externa, ligada a su pequeño tamaño de partícula, como 
externa debido a su espacio interlaminar naturalmente ocupado por cationes de 
cambio hidratados en grado diverso, de acuerdo con su potencial iónico, que 
presentan una gran  facilidad de intercambio  y le confieren de este modo su 
capacidad de expandirse en medios acuosos, lo que puede conducir incluso a la 
delaminación, o separación de láminas a más de 200nm con el consiguiente desorden 
en su empaquetamiento,  aumentando más aún su superficie accesible (Browne et al., 
1980; Friebele et al., 1980; Lee & Kim., 2002).  
La capacidad adsorbente de las arcillas para compuestos orgánicos, entre los 
que se encuentran numerosos contaminantes (polares y no polares como plaguicidas, 
fármacos, cosméticos, residuos industriales etc…), es conocida desde mediados del 
siglo XX. Este estudio ha estado en sus inicios asociado a trabajos para establecer su 
estructura cristalina laminar y su versátil capacidad de interacción asociada a la 
misma incluso con vistas a la identificación de los distintos tipos de arcilla, 1:1, 2:1, 
dioctaédricas, trioctahedricas, expansibles/no-expansibles, interestratificadas, ligadas 
en muchos casos a la caracterización de yacimientos, suelos y sedimentos. 
Precisamente su presencia en suelos y sedimentos o en el sistema suelo-agua, ha 
permitido su estudios y poderlos de esta formar relacionar con el comportamiento de 




orgánicos e inorgánicos  (Grim, R.E., 1953, Theng, 1974; Khan, 1980; Brady, N.C. 
& Weil, R.R., 2008). 
De los contaminantes orgánicos los más estudiados con respecto a su 
eliminación del agua por arcillas han sido los plaguicidas, por el hecho de 
encontrarse en el suelo y por el impulso que desde los años sesenta recibió por parte 
del gobierno esta temática de investigación en USA, a partir de la publicación de 
Silent Spring y que posteriormente fue seguida por todos los países, entre ellos 
España. Existen numerosos trabajos donde se estudia la habilidad de las arcillas 
primero; y las organoarcillas, posteriormente, como adsorbente de pesticidas y otros 
contaminantes orgánicos (Mcbride et al., 1975, Jaynes & Boyd 1991a, Hermosín & 
Cornejo, 1992; Xu et al., 1997; Cox et al., 1997a; Celis, 1999b, c; Undabeytia et al., 
2000). Los centros activos que presentan las arcillas expansibles para interaccionar 
con este tipo de moléculas son principalmente; los grupos silanoles y aluminoles de 
los bordes de ruptura (Cerezo et al., 2003) y los grupos siloxano laminares de los 
planos basales (Jaynes y Boyd, 1991a) y los cationes de cambio hidratados en la 
interlámina.  
 
La entrada de cationes orgánicos en el espacio interlaminar de las esmectitas 
puede seguir mecanismos de diferente naturaleza, siendo los principales las 
reacciones de intercambio catiónico y la adsorción física, a estas arcillas se las 
denominarían como arcillas orgánicas u organoarcillas. Esta modificación de las 
propiedades superficiales de las arcillas expansibles, mediante la sustitución de los 
cationes inorgánicos naturales de su espacio interlaminar por cationes orgánicos 
puede mejorar las propiedades adsorbentes del mineral para compuestos no iónicos 
hidrofóbicos y compuestos ácidos (Lagaly, 2001; Cornejo et al., 2004). La aplicación 
industrial de estas organoarcillas para sistemas de filtración, se está centrando hasta 
el momento básicamente en la adsorción de grasas y aceites consiguiendo reducir los 
gastos de mantenimiento en los sistemas de tratamiento de agua con respecto a los 
que se utiliza el carbón activo (Alther, 2000, Beall, 2003). Para tratar pequeños 
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caudales pueden representar una opción interesante al poder ejercer dos efectos 
combinados: el de filtración y de adsorción (Stackelberg et al., 2007). 
 
Uno de los principales inconvenientes que, a pesar de su gran poder 
adsorbente, tienen las arcillas para ser aplicadas como filtros en sistemas de 
purificación es precisamente su pequeño tamaño de partícula y su carácter 
expansible, que las hace ser arrastradas fácilmente por el flujo a depurar y que en 
algunos casos las puede convertir en casi material gelificado o apelmazado, que 
posteriormente va depositándose en las válvulas y recodos, obturando y dañando a 
los sistemas de filtración. Para facilitar las aplicaciones de estos adsorbentes en un 
filtro es necesario previamente convertirlas o formularlas en materiales de adsorción 
de un tamaño adecuado como pueden ser gránulos (Chen et al., 2011), pellets (Zhao 
et al., 2012) o  pegados o adheridos en un material inerte de mayor tamaño como 
arena o antracita (Herrera et al., 2004). Este tipo de presentación o formulación , en 
piezas de mayor tamaño donde se mantienen las partículas de arcilla gracias a algún 
tipo de aglomerante o pegamento, sirve tanto para evitar su apelmazamiento como 
material filtrante, como para impedir la migración de las partículas más finas que 
pudieran desprenderse al resto del sistema filtrante y así evitar el deterioro de 
válvulas, bombas y otros elementos, a la vez que facilita el flujo a través de los 
pequeños canales creados entre esas piezas de mayor tamaño.  
Tanto el proceso de pelletizatión como el de granulación consisten 
básicamente en una técnica que se encarga de mezclar la arcilla con un aglomerante, 
que necesita de amasado mecánico para obtene una masa homogénea y que, 
finalmente y tras un proceso de secado con o sin extrusión previa (Shanmugam, 
2015) que lo adecua a un tamaño mayor para que no se salga del cartucho filtrante y 
dañe el resto del sistema. Además, de estos dos procesos también se está empleando 
la inmovilización de las partículas de arcilla en algún material inerte para crear de 
esta forma un medio poroso y también aumente o facilite la conductividad hidráulica 
y por tanto, el paso del flujo del agua a descontaminar, sin perdidas grandes de 




Todos estos ellos son procesos simples donde la arcilla y el aglomerante se unen 
para obtener un aumento en el tamaño de las partículas. 
Existen una serie de mecanismos que gobiernan estos procesos y que 
depende de la interacción entre el material y el aglutinante. La fuerza de unión de las 
partículas está determinada por la cantidad de este aglomerante, la tensión superficial 
y viscosidad de este material (Holt., 2004). Son numerosos los aditivos o 
aglomerantes mencionados en la literatura, desde la utilización de gomas (Zamorani 
et al., 1992.; Kleinebudde et al., 1993; Mangwandi et al., 2014) y ceras (Da Silva et 
al., 2003; Mysore et al., 2005) hasta resinas o vinilos (Zhao et al., 2012).  
Con estos antecedentes y teniendo en cuenta el probado poder adsorbente de 
las esmectitas naturales y modificadas para numerosos herbicidas y que estas, en la 
mayoría de los casos no habían pasado de ser ensayadas a nivel de laboratorio, nos 
planteamos la hipótesis que una arcilla de bajo coste, procedente del rechazo de una 
cantera, por su bajo contenido en arcilla y alto en carbonato, pudiera ser purificada y 
modificada para potenciar su poder adsorbente y después de adecuadamente 
conformadas poder realizar el escalado y prueba semipiloto en un sistema filtrante a 
escala precomercial. Esto conllevaría no solo su posible uso y empleo en zonas 
rurales para la descontaminación de aguas subterráneas o aguas de lavado de 
almazaras u otras industrias agroalimentarias, sino el propio desarrollo económico-
industrial que podría ser derivado de este procesamiento, que pudiera incluir también 











El principal objetivo de este capítulo, una vez planteada la hipótesis, es 
identificar, preparar, caracterizar y seleccionar adsorbentes arcillosos, a ser posible 
de bajo coste y local, para eliminar plaguicidas de aguas y ensayar su empleo en un 
filtro a escala precomercial de diseño sencillo y económico, con posibilidad de ser 
usado en zonas rurales y que el material filtrante una vez usado ofrezca alguna vía de 
posible reciclaje. Resulta necesaria pues esta introducción para comprender algunos 
de sus objetivos concretos, que se describen a continuación, particularmente el 
empleo de una arcilla local de baja calidad. 
Este objetivo global se ha ido alcanzando a través de los siguientes objetivos 
parciales: 
1.-Determinación de la capacidad adsorbente para plaguicidas de una arcilla 
local de bajo coste, rechazo de un yacimiento andaluz, natural y modificado con 
distintos tratamientos para potenciar su poder de adsorción y comparación con 
algunas existentes a nivel comercial. 
2.- Selección previa de aquellas arcillas y/o modificaciones que presentan un 
mejor comportamiento a nivel de laboratorio y ensayo de distintas formas de 
formulado en gránulos, pellets y pegados con distintos aglomerantes (ceras y resinas) 
y otros materiales inertes, posibles componentes del lecho filtrante (carbón vegetal y 
antracita), cuya caracterización, estabilidad en agua y capacidad adsorbente para los 
plaguicidas fue también fue determinada. 
3.- Selección y ensayo de las arcillas ya conformadas en formulados que, 
presentando el mejor comportamiento en resistencia al agua y eliminación de 
pesticidas, ofrezcan la mejor posibilidad como material componente del lecho 
filtrante, con ajuste de composición arcilla/material inerte, volumen, flujo, presión y 
tiempo de tratamiento para alcanzar una eficaz eliminación de los herbicidas 




4.- Determinación de una posible vía de reciclado del material componente del 
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V.3. MATERIALES Y MÉTODOS 
V.3.1.  Materiales 
V.3.1.1. Arcillas y otros materiales de relleno 
a) Arcilla de origen natural:   
En este caso, la arcilla empleada para la su posterior modificación fue la 
arcilla local de baja calidad, ya utilizada en el capítulo III denominada CTI. La Tabla 
V.1 resume la composición mineralógica, incluyendo los componentes de los 
filosilicatos. El alto contenido de carbonatos que presenta esta muestra hace que sea 
necesario llevar a cabo un proceso previo de descarbonatación, a fin de aumentar su 
contenido en esmectita que es el mineral activo como adsorbente y antes de proceder 
a su modificación por sustitución catiónica con las especies de interés. 









Los cationes que seleccionamos para modificar la CTI están basados en la 
amplia experiencia de nuestro grupo (Hermosín & Cornejo 1992, Celis 1997a, 2002, 
2013, Cox et al. 1998, Socías-Viciana et al., 1998; Cornejo et al., 2008) y son uno 
inorgánico el Fe
3+ 
y otro orgánicos, un amonio cuaternario el 
hexadecildimetilamonio (HDTMA) y otro de carácter polimérico, de origen natural, 
el quitosano (Fig.V.1.). Esos cationes difieren por presentar unos caracteres 
fisicoquímicos, como el potencial iónico y por tanto las características de hidratación 
e hidroxilación en el caso del catión inorgánico Fe
+3
 o distintos grupos funcionales 
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principal objetivo en potenciar su interacción con los plaguicidas seleccionados y 
hacer de esta forma, más accesible su espacio interlaminar. El catión inorgánico Fe
+3
 
fue escogido debido a que este, puede provocar un aumento de acidez en la 
superficial, incrementando con ello la adsorción de algunos plaguicidas (Feller et al., 
1992, Celis et al. 1997, 2002, Cox et al. 2000, Cornejo et al. 2008) principalmente 
algunos de tipo ácido, con carácter polar o fácilmente protonables.  
Por otro lado, se seleccionaron dos cationes orgánicos: el 
hexadeciltrimetilamonio (HDTMA) como catión de referencia ampliamente usados 
con gran anterioridad (Xu & Boyd 1994, Carrizosa et al., 2000, 2003, Cruz-Guzmán 
et al., 2004, 2005), y un biopolímero policatiónico, el quitosano (Darder et al. 2003, 
Celis et al. 2012) el mismo que se utilizó en el capítulo III y que en el apartado 
III.3.1.2.3. de esta memoria se describen sus características y ventajas principales.
                                                                                                                                                                                                           
                                     
 






Fig.V.1. Estructura química de los cationes empleados para la modificación 
de la CTI. 
 
Las saturaciones con estos cationes en la CTI descarbonatada, se llevaron a 
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98% de pureza y con el bromuro de HDTMA suministrado por Tokyo Chemical 
Industry Co. LTD de 95% de pureza. Las saturaciones se realizaron de la forma en 
que se describe en el apartado V.3.2.1. del presente capítulo. 
b) Arcillas comerciales 
 Las arcillas comerciales utilizadas fueron diversas clases de cloisitas, como 
Cloisite® 10A (CLO), Cloisite® 20(CL20) y Cloisite® 30 (CL30) que son 
montmorillonitas orgánicas saturadas con alquilamonios cuaternarios 
comercializadas por BYK-Chemie GmbH (Wesel, Germany) que fueron 
suministradas por Comindex SA. Además, se utilizaron la Bentone® SD-1(SD1), 
Bentone® SD-2 (SD2) y Bentone® EW (BEW), que son bentonitas orgánicamente 
modificadas también con alquilamonios cuaternarios de Elementis Specialties (East-
Windsor, New Jersey) suministradas por DpQ. Asimismo, también se utilizó 
Nanomer clays (NA), que se trata de una montmorillonita orgánica comercial, 
modificada por cationes alquilamonios, que fue suministrado por Sigma-Aldrich. 
 
C) Otros materiales de relleno: Antracita y Carbón activo. 
 
C.1-. ANTRACITA: El lecho filtrante cuando el material es arcilloso tiende 
a apelmazarse por tanto necesita además otro tipo de relleno, de grano grueso que 
facilite el flujo y además retenga las partículas más finas de arcilla que pudieran 
desprenderse. En nuestro caso se utilizó la antracita ANTRA 170, AstraPool cuyas 
características principales se resumen en la tabla V.2. Se trata de una antracita de 
tipo granular, que se utiliza para sistemas de filtración de sólidos en suspensión. El 
tamaño de partícula afecta directamente a la eficacia en el proceso de filtración. Este 
mismo material se utiliza también como soporte para la obtención de la arcilla 
formulada o preparada como material pegado. 
 
C.2.-. CARBÓN ACTIVO: El carbón activo es utilizado para la eliminación 




su superficie y puede ser considerado como un adsorbente universal de amplia 
utilización en tratamiento de aguas. En este caso se utilizó a modo comparativo y 
como referencia, se utilizó Carbón Activo de Osmofilter. 740 GR.  cuyas 
características vienen recogidas en la tabla V.2. 
 
Tabla V.2. Características principales de la antracita y el carbón activo  
 Antracita Carbón Activo 
Densidad Aparente (g/cm
-3
) 0.70 (+/-3) 0.48 
Granulometría (mm) 0.8-2 0.8-4 
pH 8-10 9-11 
SBET (m
2
/g) 0.18 877.32 
 
        Cumple la Normativa EN 12909 para tratamiento de agua potable. 
 
V.3.1.2. Aglomerantes  
 
Los aglomerantes, como ya se ha adelantado en la introducción, son 
materiales que se emplean con la finalidad de conformar o formular las arcillas a 
emplear como material adsorbente del filtro, en partículas o formas de tamaño más 
grandes que no sean arrastradas por el flujo o sean retenidas por el filtro y no pasen 
al resto de elementos del sistema filtrante. Estos aglomerantes dependen del tipo de 
producto o formulación final que se quiera obtener, en nuestro caso serán 3: 
granulación, pelletización y el pegado de las partículas de arcilla a la antracita. Dado 
el empleo final perseguido, que es la descontaminación de aguas, se seleccionaron 
una serie de aditivos de carácter natural y no tóxicos: dos tipos de cera (cera 
carnauba y cera de abeja) y una resina (Fig.V.2.), todos ellos autorizados incluso en 
alimentación. La principal ventaja que presentaron estos aglomerantes es su carácter 
de producto natural y los buenos resultados reportados por otros autores (Da Silva et 
al. 2003, Charkhi et al. 2012). El inconveniente que estos aditivos presentan es la 
necesidad de hacer un fundido para su correcta dispersión y homogenización con la 
arcilla. A continuación, los describiremos brevemente: 




A) Cera de abeja  Cera de origen natural, cuyo color puede variar 
desde el amarillo intenso al pardo, dependiendo siempre del polen de las flores 
recogido por las abejas. La cera de abeja funde entre 62 y 66°C y su uso como 
principal componente en la fabricación de velas data desde los tiempos más remotos. 
Fue suministrada por Cera Bellido S.A. y se utiliza para la fabricación de velas. 
 
B) Cera carnauba  Cera de origen 100% vegetal que se extrae a partir 
de una palma de la zona del noroeste de Brasil. Es una cera muy apreciada por su 
dureza y por su brillo. Se utiliza, entre otras aplicaciones para la elaboración de 
cosmética y como aditivo en velas. Se trata de un compuesto de color amarillo que 
se encuentra en estado sólido a temperatura ambiente (25ºC) y que posee un punto de 
fusión entre 80-86 Cº. Esta cera fue suministrada por Gran Velada S.L. 
 
C) Resina colofonia Esta resina, también llamada resina de los pinos, es pues 
de origen natural y se obtiene de coníferas como el pino. Esta resina de pino también 
conocida como pez de Castilla, es un componente muy utilizado para la elaboración 
de jabones gracias a que saponifica las grasas. Su punto de fusión está entre 75-85ºC 
cuya densidad (20ºC) se encuentra entre 1,07-1,12 g/cc. Está considerada como un 
buen conservante natural y presenta elevada resistencia al agua. Fue suministrada 









Fig.V.2. Imagen a) de cera de abeja, b) cera carnauba y c) resina que se 
utilizaron como aglomerante en los diferentes ensayos. 






Los plaguicidas utilizados para los estudios de adsorción fueron los mismos 
seleccionados en el capítulo III: terbutilazina, tebuconazol y MCPA ya que todos han 
sido reportados en aguas superficiales y/o subterráneas, incluso en aguas de lavado 
procedentes de almazaras en diversos puntos de la geografía Andaluza (Espigares et 
al. 1997, Belmonte-Vega et al. 2005, Hermosin et al. 2013, Robles-Molina et al. 
2014). En el apartado III.3.1.3. de esta memoria se describen las principales 
características físico-químicas de estos plaguicidas. Con estos tres compuestos se 
pretende cubrir una amplia variedad estructural, de solubilidad y el carácter químico 
de estos pesticidas para de esta manera intentar relacionar dichas características 
estructurales con su posible afinidad a los adsorbentes preparados. 
 
V.3.1.4. Sistema Filtrante: Componentes. 
 
El sistema filtrante diseñado ha sido simple y económico dado el posible 
empleo pensado para zonas rurales, precisamente donde las aguas superficiales y 
subterráneas e incluso aguas de lavado del procesado de cosechas, como ocurre en 
las almazaras, suelen estar más cargadas de pesticidas debido a la agricultura 
intensiva e incluso pequeñas industrias agroalimentarias asociadas a las mismas y 
precisamente en estas zonas existen viviendas que utilizan estas aguas para uso 
doméstico. Los componentes principales del sistema filtrante que utilizamos para los 
ensayos de descontaminación de agua, y que se muestra en la Figura V.3, fueron: 
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Fig. V.3. Elementos que forman parte del filtro. 
 
1) Tanque de almacenamiento de agua, con una capacidad de 100 litros. Está 
fabricado en plástico resistente a ácidos. El agua filtrada objeto de estudio pasa por 
el material filtrante y es, en principio, devuelta a este depósito, aunque también 
existe la posibilidad de derivarla a otro punto sin recirculación.  
 
2) Electrobomba de recirculación (Saer, Serie M) de 0,4 CV. Puede 
proporcionar un caudal muy variable siendo el máximo admitido por la bomba de 40 
litros/minuto.  
 
3) Válvula de bola y Medidor de flujo.  La función de estos elementos es 
regular y determinar el flujo o caudal de agua que está pasando en tiempo real por el 
tubo. Por lo tanto, el caudalímetro junto con la válvula de bola permite tener 













4) Medidores de presión. Se trata de manómetros analógicos Airwatec con 
un rango de medida de 0-10 bar. Se dispone de dos manómetros que indican la 
presión a la entrada y a la salida.  
 
5) Botella bobinada de poliéster reforzado con fibra de vidrio (PRFV) de 
Osmofilter (7x17) con una capacidad de 8 litros. Esta botella es la encargada de 
albergar el material filtrante. En el caso de esta botella (el elemento 5 en las 
Fig.V.3.)  la disposición de su válvula de entrada permite el flujo de agua desde la 
parte superior de la botella hacia abajo.  
 
6) Botella bobinada similar a la anterior, pero en la que la disposición del 
flujo se ha invertido a través de las válvulas y llaves de corte, de forma que el agua 
accede por la parte inferior (a través de la caña de succión) y sale por la parte 
superior.  
 
7) Filtro de retención de partículas finas (Cintropur NW 25). Su objetivo es 
retener las partículas procedentes de fugas o arrastre del material de relleno y que, 
por lo tanto, pueda alcanzar al depósito de agua o a la bomba de recirculación, 
reduciendo su vida útil. Para ello, dispone de una malla filtrante con luz de 20 
micras. Se puede observar también como se han planteado diferentes bypass para 
direccionar el flujo de agua hacia alguna de las botellas previstas. 
 
V.3.2. Métodos 
V.3.2.1. Métodos de preparación de las arcillas modificadas  
 
 La CTI, obtenida de forma natural, posee un bajo contenido en esmectita, en 
torno a un 30% (Tabla V.1) por lo que para aumentar este contenido se realizó un 
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proceso de previo de descarbonatación. De esta forma, se obtuvo un aumentó en la 
proporción de este mineral, llegando hasta un 60%. Esta descarbonatación se realizó 
mediante la adicción de HCl. El procedimiento se basó en una suspensión en agua de 
arcilla al 20 % en peso y se sometió a una agitación mediante agitador de palas de 
teflón a aproximadamente 400 rpm  (Lbx, OS20). Durante la agitación se produjo la 
adicción controlada de ácido clorhídrico (37 %) mientras se realizaba un seguimiento 
al pH de la suspensión (pH-metro XS PC 510). La adicción de ácido sobre la 
suspensión de arcilla se realizó desde un embudo de decantación, controlando que la 
reacción se llevara a cabo en un tiempo total de aproximadamente 4-5 h. 
 
La saturación con catión de Fe
+3
 y la modificación con CH (CH4 y CH6) se 
realizaron siguiendo el procedimiento descrito en el apartado III.3.1.2. y III.3.2.1.2. 
respectivamente del capítulo III. La saturación con HDTMA se realizó preparando 
previamente una disolución 0,1 M de dicho catión en un medio etanol:agua 
(50%:50%) sobre la que se añadió la arcilla hasta formar una suspensión al 10 % en 
peso, que seguidamente, se  agitó durante 24 h con agitador de palas de teflón,  y 
dejando decantar posteriormente,  se eliminó el sobrenadante. Este proceso   se 
repitió 3 veces, renovando en cada caso la cantidad de la disolución 0,1 M de 
HDTMA. Finalmente, tras la última saturación y tras decantar el máximo de 
sobrenadante la suspensión se introdujo en membranas permeables de diálisis y se 
sumergió en abundante agua destilada que se cambiaba inicialmente varias veces al 
día y finalmente una vez al día, hasta comprobar estaba libre de bromuros. 
Finalmente, la arcilla se secó en estufa a 60 ºC y se molió en un molino de bolas 
(Retsch, PM 100). 
 
V.3.2.2. Estudios de adsorción de plaguicidas en arcillas modificadas 
  
Todas las arcillas descritas en el apartado V.3.1.1 fueron sometidas al 
estudio previo de la capacidad de adsorción para cada uno de los plaguicidas 




poder seleccionar los mejores adsorbentes para su posterior procesado a fin de ser 
utilizadas en el filtro. 
  
 Los experimentos de adsorción se llevaron a cabo poniendo en contacto 20 
mg de arcilla con 8 ml de una disolución inicial de plaguicida de concentración de 1 
mg/l. Las muestras se agitaron durante 24 horas a 20 +- 2ºC, transcurrido este 
tiempo, fueron centrifugadas a 5000 r.p.m. durante 20 minutos. Una vez separado el 
sobrenadante, se filtraron empleando filtros de fibra de vidrio (diámetro de poro de 
0.45 µm) y se analizó la concentración en el equilibrio, Ce (mg/l) por cromatografía 
líquida de alta resolución (HPLC). También se prepararon disoluciones iniciales de 
plaguicida sin adsorbente que sirvieron como controles para tener en cuenta posibles 
pérdidas del plaguicida debido a otros procesos diferentes al de adsorción de sólidos. 
Los porcentajes de plaguicida adsorbido, % Ads, se calculó mediante la siguiente 
expresión: 
 
% Ads = [(Cini - Ce) / Cini] × 100, 
       Ec.V.1 
 
Para la determinación de los plaguicidas se utilizó la cromatografía líquida 
de alta resolución (HPLC). Esta metodología ya fue explicada en capítulo III 
apartado III.3.2.5.1. 
 
V.3.2.3. Caracterización de las arcillas seleccionadas 
 
Los adsorbentes que mejor resultados de adsorción mostraron fueron 
caracterizadas mediante: composición mineralógica, superficie específica, difracción 
de rayos X y análisis termogravimétrico. 
 
a) Composición mineralógica: La composición química de la arcilla de 
partida se ha determinado mediante fluorescencia de rayos X (Philips PW 1404/10), 
mientras que la identificación semi-cuantitativa de las fases minerales presentes en 
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las arcillas de partida, tanto del polvo no orientado como de los agregados 
orientados, se ha realizado mediante DRX con un difractómetro Siemens D-500, 
empleando radiación de Cu-Kα y filtro de Ni. La cuantificación de las muestras se ha 
realizado por el método de los poderes reflectantes relativos (Schultz, 1964) 
b) Superficie específica (SBET): los valores de superficie específica (SBET) de 
los gránulos se obtuvieron mediante la adsorción de N2 a 77k usando un equipo 
Carlo Erba Sorptomatic 1900 (Fisons Instruments, Milán). Las muestras fueron 
desgasificadas a 80ºC y equilibradas bajo condiciones de vacío durante 4 horas antes 
de las medidas de las isotermas de adsorción de N2. La SBET de las muestras se 
calculó por aplicación del método B.E.T. (Brunauer et al., 1938) a la isoterma de 
adsorción N2 utilizando el intervalo de presiones relativas P/P0 =0.05-0.25. El área 
ocupada por la molécula de N2 se consideró ser 16.2 Å. (IUPAC, 1985). 
c) Difracción de Rayos X (XDR): Los difractogramas de rayos X se realizaron 
sobre agregados orientados, secados al aire y calentados a 200ºC. Las condiciones de 
operación fueron un voltaje de 40 kV, intensidad de 30 mA, velocidad de barrido 
2°/min y paso de 0.02°en unidades de 2Ɵ y se utilizó un difractómetro Siemens D-
5000 con radiacción CuKα. 
  
d) Análisis termogravimétrico (TG): se utilizó un aparato de la Linseis, STA 
PT 1600Serie que puede usarse tanto para determinar los cambios simultáneos de 
masas y como las reacciones calóricas de una muestra, en un rango de temperaturas 
de entre 150-1600 ºC. Las muestras fueron colocadas en unos soportes cuya 
capacidad máxima es de 25 g. 
 
V.3.2.4. Preparación de las arcillas seleccionadas para el lecho filtrante: 
formulación 
 
Debido a las limitaciones que presenta el uso de las arcillas como lecho en 




gránulos de arcilla. Los adsorbentes que se ensayaron para su formulación, fueron 
aquellos que mejores porcentajes de adsorción presentaron y como ya se ha referido 
en la introducción, las arcillas, y sobre todo las esmectíticas, no pueden usarse como 
tal en los filtros de agua, debido fundamentalmente a su pequeño tamaño de partícula 
y su carácter hinchable facilitan su difusión fuera del cartucho filtrante con el 
consiguiente deterioro del sistema, por lo que hace falta, un proceso adicional que 
primero aumente su tamaño mediante su mezcla con aglomerantes y un procesado 
posterior que las convierta en partículas más grandes y con cierta consistencia al 
contacto y paso del agua. Nosotros en este caso hemos elegido 3 tipos de procesado 
(granulación, pelletización y pegado) que se describen a continuación.   
 
A) Granulación de las arcillas seleccionadas: proceso de obtención. 
  
  Los tres aglomerantes brevemente descritos en el apartado V.3.1.2. ( cera  
de abeja, cera carnauba y la resina) se ensayaron probando con diferentes porcentajes 
15 %, 20% y 25%  (p/p) para el caso de las ceras, mientras que para la resina, este 
porcentaje tuvo que ser aumentado llegando a un 30% (p/p). El principal objetivo de 
estos ensayos a diversas proporciones fue la de encontrar la cantidad de aglomerante 
más apropiada. 
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La granulación (Fig.V.4.) se realizó en tandas de 80 g de arcilla 
seguidamente añadimos la cantidad de aglomerante correspondiente, que variará en 
función del % que queramos ensayar. Posteriormente se calentó en una placa 
calefactora, donde al fundirse el aglomerante, permitió que la arcilla y el 
aglomerante fueran mezclados manualmente. Para que la granulación fuese correcta 
y efectiva, se necesitó de la ayuda de agua pulverizada (entre 10-15 g). A 
continuación, fue necesario un calentamiento posterior durante 24H en una estufa a 
una temperatura de 50ºC para perder la humedad, una vez el agua fue eliminada, los 
gránulos fueron pasados por un tamiz de 1-3 mm para seleccionar su tamaño más 
apropiado. 
 
 B) Pelletización  
 
Para mejorar la resistencia en agua de los gránulos en el filtro se decidió, 
aumentar en el tamaño de estos pasando a los pellets.  La mezcla de la arcilla con el 
aglomerante se hace básicamente igual que para los gránulos solamente que hay que 
ensayar también la proporción arcilla/aglomerante y calentar igualmente hasta que se 
tiene una masa homogénea (Fig. V.5.a)), que después se somete al proceso de 
pelletización de las arcillas, que se hizo mediante  extrusión, de un modo similar al 
proceso de obtención de granza de plástico, aunque también resulta viables los 
diferentes tipos de granuladores/pelletizadores utilizados tradicionalmente para la 
obtención de biomasa de calefacción o para la industria farmacéutica.  
 
Todos ellos garantizan la mezcla homogénea de la arcilla con el aglomerante, 
además, deben disponer igualmente de un sistema de calefacción que garantice y 
mantenga el estado fundido de los aditivos orgánicos. Los pellets fueron fabricados 
mediante una extrusora manual (ELMA, nº 12) equipado con cuchillas y con un eje 





Fig.V.5. a) Imagen de la amasadora, b) Imagen de la extrusora empleada para la 
pelletización.  
 
C) Pegados de las partículas de arcilla a la antracita 
 La estrategia de adherir la arcilla sobre un material de relleno inerte de 
mayor granulometría ha sido contemplada por Herrera et al., (2004), utilizando para 
ello una arena. En el presente estudio se seleccionó la antracita frente al de arena, 
siguiendo la recomendación de los diferentes trabajos bibliográficos planteados por 
Alther (2000) y Beall (2003) para la implementación de nanoarcillas en el 
tratamiento de diferentes tipos de contaminantes. Esta forma de preparación de 
muestras resulta relativamente sencilla y extrapolable a la práctica industrial, 
requiriendo tan solo del uso de mezcladoras con posibilidad de calefacción para 
garantizar el estado fundido de en nuestro caso el aglomerante escogido. 
 
V.3.2.4.1. Caracterización de los componentes del lecho filtrante. 
 
 Los distintos posibles componentes del lecho filtrante obtenidos según se 
describe en el apartado anterior se caracterizaron según los siguientes 
procedimientos o técnicas.  
 
A) B)
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A) Ensayos de disolución y/o resistencia en agua: Para que el lecho filtrante 
sea eficaz es importante que las distintas formulaciones que lo integrarán se 
mantengan en su estado o forma inicial, sin que el paso del agua afecte a su 
integridad o sea afectada de la mínima forma posible y para evaluar este importante 
aspecto del comportamiento de gránulos, pellets y/o pegados se realizó el siguiente 
método: En vasos de plástico, se mezclaron 50 g de arcilla en su formulación 
correspondiente, con 100 ml de agua destilada. A continuación, fueron agitados a 75 
rpm durante 24 H en un molino de jarras (Ceramic Instrument Srl., GR-2). Una vez 
agitado, el material fue secado en una estufa (50Cº) y por diferencia de pesadas 
calcular su resistencia a disolverse en el agua o resistencia mecánica. 
 
B) Microscopia electrónica de barrido (SEM): la morfología de los gránulos, 
pellets y pegados obtenidos se estudiaron obteniendo imágenes de microscopía 
electrónica, utilizándose un microscopio de electrónico de barrido (JEOL, JSM-6010 
LA, Japan).  Las muestras de gránulos se recubrieron de una capa de oro para 
inmovilizarlas antes de visualizarlas. Se analizaron en el Centro Tecnológico de 
Innovarcilla de Bailen (Jaén). 
 
C) Densidad absoluta: para determinar la densidad absoluta, se utilizó un 
picnómetro de Helio ((Micromeritics, Accupyc, EE.UU), instalado en el Centro 
Tecnológico de Innovarcilla, en Bailén. La picnometría de Helio es un método que 
permite determinar la densidad real de materiales sólidos en estado pulverulento 
midiendo la cantidad de Helio desplazado por la muestra de masa conocida. La 
muestra es sellada en el compartimento del instrumento con un volumen conocido 
del gas a continuación este gas es nuevamente expandido. El volumen de la muestra 
se calcula a partir de la diferencia de presiones después de la expansión. Dividiendo 
este volumen por el peso de la muestra obtenemos la densidad por desplazamiento 
del gas. La densidad aparente se determinó a partir del desplazamiento del nivel que 
alcanza un volumen conocido de agua (generalmente de 40 a 50 ml) al introducir una 
masa conocida de partículas (generalmente de 30 a 60 g) en una probeta graduada de 




dos componentes del filtro el material filtrante y las partículas antiapelmazantes 
(antracita) en un solo material, los pegados. 
D) Superficie específica (SBET): la explicación de este método se encuentra en 
el apartado V.3.2.3. del presente capítulo. Este método se utilizó para pellets. 
E) Ensayos de adsorción de plaguicidas a escala de laboratorio: Se realizaron 
ensayos de adsorción a escala de laboratorio tanto en pellets como en los pegados de 
arcilla a la antracita, como paso previo a los ensayos a escala semi-piloto (Filtro); 
para observar las posibles variaciones en los porcentajes de adsorción en función de 
la escala. Para su ellos, nos aseguramos poner en los ensayos la misma relación 
sólido-disolución que la que probaremos en el filtro; es decir para los pellets: 
pesaremos 4.5 g de pellets y añadiremos 5.4 g de antracita. Esta mezcla se pondrá en 
contacto con 300 ml de una disolución inicial de MCPA, terbutilazina y tebuconazol 
a 1 ppm. Por el contrario, para las partículas de arcilla pegadas a la antracita, 
pondremos en contacto 200 ml de la misma disolución inicial con 15.6 g 
(conociendo que el 50% correspondía a la arcilla). Las muestras fueron agitadas 
durante 24H transcurrido este tiempo, la concentración de la disolución en equilibrio 
que restante se medió por HPLC. 
V.3.2.5. Condiciones del filtro a escala semi-piloto. 
Los ensayos a escala semi-piloto fueron realizados en un filtro (Fig.V.7.a)) 
de diseño sencillo y bajo coste, como se describe en el apartado V.3.1.4. El cartucho 
o recipiente para confinar el relleno, se ha seleccionado por ser entre otras cosas de 
fácil montaje y relleno (Osmofilter, botella bobinada de 8 litros) fabricada en 
poliéster reforzado con fibra de vidrio. En los ensayos se ha mantenido una relación 
sólido – disolución de aproximadamente 12 g/litro. Las condiciones y parámetros de 
los ensayos de filtración, han sido fijados de la siguiente manera: 
-El volumen total de agua contaminada por los tres plaguicidas a tratar en 
cada ensayo fue de 40 litros. Esta agua fue depositada en el tanque. 
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-La cantidad de arcilla utilizada en cada relleno usado en cada ensayo fue de 
480 g de arcilla (tanto pellets y partículas de arcilla pegadas a la antracita). Por otro 
lado, fijada esta cantidad de arcilla, la antracita fue variando según su formulación en 
el lecho filtrante.  
- La altura de lecho (arcilla más antracita) fue de aproximadamente 8-10 cm, 
lo que representa 1/5 de la altura de la botella de seleccionada (aprox. 42 cm).  
-La altura de lecho puede ser considerada baja, ya que desaprovechamos un 
importante volumen del recipiente en la configuración de lecho fijo (entrada 
descendente del líquido). Para una configuración de lecho fluidizado, con una 
entrada ascendente del fluido (Fig.V.6) y, en teoría más efectiva, la altura de lecho 
ensayada resulta excesiva para conseguir una buena dispersión.  
- Bajo las condiciones de ensayo anteriormente establecidas, ha sido 
necesario utilizar un caudal mínimo de 30 l/min para obtener presiones de trabajo de 
1 bar, característica de redes de baja presión. 
 
Fig.V.6. En la imagen de la izquierda podemos observar el esquema de la 






   
V.3.2.6. Ensayos en filtro de adsorción de plaguicidas 
Se estudió la cinética de adsorción durante 24 h en contacto del agua 
contaminada con el relleno arcilloso de las diferentes arcillas seleccionadas, se 
tomaron muestras de agua a diferentes tiempos de contacto (0.5, 1, 2, 4, 8 y 24 h). 
Además, se realizaron la cinética de adsorción de la antracita y el carbón activo sin 
la arcilla (blancos). Todos los ensayos se hicieron por duplicado. Para la 
determinación de los plaguicidas se utilizó la cromatografía líquida de alta 
resolución (HPLC). Esta metodología ya fue explicada en capítulo III apartado 
III.3.2.4.1.          
 
V.3.2.7. Estudio de la reciclabilidad de los pellets para la fabricación de 
cerámica 
  Las arcillas empleadas en el filtro y una vez terminado el proceso de 
eliminación de plaguicidas, fueron sometidas a un ensayo de posible reciclado o de 
valorización de las mismas, una vez agotada su capacidad adsorbente, para la 
fabricación de materiales cerámicos de construcción (ladrillos, tejas, etc…) 
siguiendo el siguiente esquema (Fig.V.7.). Estos estudios solo se realizaron para el 
caso de los pellets.  




Fig.V.7. Estudio de reciclabilidad seguido. 
 
V.3.2.7.1.  Preparación del material 
 Después de la realización de los ensayos de adsorción, los pellets que 
mantenían retenidos a los pesticidas fueron sacados del filtro y secados a unos 50ºC 
para eliminación de la humedad. A continuación, fueron tamizado con criba de 3 mm 
para separarlo del material inerte (antracita) y seguidamente fue pasado por el 
molino laminador (Fig.V.8.a)) y el molino de bolas para hacerlo polvo.  
Seguidamente, se preparó una mezcla de arcilla que ya había sido 
previamente caracterizada y ensayada. Estas arcillas patrón son materias primas 
básicas (RA) que se utilizan en distintas proporciones para la elaboración de 
I. PREPARACIÓN DE LA MUESTRA 
•Trituración y molienda 
•Amasado 
II. EXTRUSIÓN EN VACÍO 
III. ENSAYOS RELACIONADOS CON EL PROCESO DE SECADO 
•Contracción lineal de secado 
•Densidad aparente en seco 
•Resistencia mecánica a la flexión en seco 
IV. ENSAYOS RELACIONADOS CON EL PROCESO DE COCCIÓN 
•Cocción a tres temperaturas (850ºC , 950 º C  y 1050 º C ) 
•Contracción lineal en cocido 
•Densidad aparente en cocido 
•Resistencia mecánica a flexión en cocido 
•Absorción al agua 




materiales de construcción en las industrias cerámicas de la provincia de Jaén 
(Bueno, S. & Alvaréz de Diego, J., 2008). La mezcla estaba compuesta por un 25% 
de arcilla Rubia (1.54 kg), un 50% de arcilla negra (3.08 kg) y un 25% de arcilla roja 
(1.54 kg). Sobre esta mezcla (Fig.V.8.b)) se añadió un 20% de los pellets de 
carnauba contaminados (1.23 kg). 
 
Fig.V.8 a) molino laminador, donde los pellets son molidos, y b) mezcla con 
las arcillas patrón 
 
V.3.2.7.2.  Métodos de conformado mediante extrusión 
 Se realizó a partir de las mezclas formuladas en el apartado anterior, después 
de molturarlas por un molino de martillos. Antes de la extrusión, se realizó el 
amasado en una amasadora donde se introduce la mezcla correspondiente 
(Fig.V.9.a)) y se fue añadiendo agua destilada de forma progresiva hasta conseguir 
una consistencia de trabajo adecuada (aproximadamente 15-20 % de agua) 
(Fig.V.9.b)). La consistencia se mide mediante un penetrómetro de bolsillo 
(Fig.V.10.a)), el cual determina la resistencia a la penetración, La consistencia es la 
cohesión y adhesión de las partículas de una determinada masa o conjunto de 
material y depende fundamentalmente de la humedad y de la plasticidad. La 
B)A)
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plasticidad de la arcilla es el parámetro que condiciona el conformado. En el 
presente trabajo se ha trabajado a una consistencia aproximada de 1.4 kg/cm2. 
  
Fig.V.9. a) mezcla con las arcillas patrón en la amasadora, b) mezcla de las 
arcillas húmeda antes de introducirla en la extrusora. 
 
La extrusora empleada es de tipo hélice (Fig IV.10.b)). El sistema de hélice 
es el más generalizado debido a que se logra una producción continua, se trabaja en 
vacío de 85-90 %. Una vez se introduce el material, este es desplazado, gracias a la 
hélice, a lo largo de la extrusora y pasa a través de una rejilla hasta llegar a la 
boquilla que le da la forma deseada al material obtenido. En este caso se ha usado 
una boquilla rectangular de aproximadamente 28 x 17 mmm. 







Se obtuvieron entre 36-40 probetas para las tres mezclas con cada uno de los 
diferentes pellets contaminados (cloisite® 10A, CTI-HDTMA y CTI-Fe) de 
dimensiones 120x28x17 mm aproximadamente como se muestran en la Fig.V.11. 
Las probetas húmedas (en verde) fueron marcadas con “el patrón comparador” (L 
verde) (Fig.V.11.a)) el cual nos indicó la distancia que existía entre las incisiones 
punteadas (100 mm), y pesadas (M verde), lo que nos permitió conocer la 
contracción y la pérdida de peso que ha experimentado la probeta durante el secado. 
Para los ensayos de las probetas en seco, se situaron las probetas en bandejas frente a 
un ventilador 24 horas aproximadamente. Es importante que las bandejas sean de 
rejilla para conseguir que la humedad no quede retenida y se acumule en la base de 
la probeta (Fig.V.11.b)).  Con este paso se consigue que cuando las probetas entren 
en la estufa (110 ºC) ya hayan perdido buena parte de la humedad. Estas probetas 
son denominadas probetas en seco. 
 
Fig.V.11. Probetas obtenidas de la extrusora preparadas con las arcillas 
contaminadas a) húmedas y b) secas. 
 
V.3.2.7.3  Caracterización de las probetas (secadas y cocidas) 
La caracterización de las probetas se realizó siguiendo los diversos ensayos 
que describiremos resumidamente a continuación: 
A) B)
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a) Agua de amasado y contracción lineal de secado. Inmediatamente 
después de ser extrusionadas, se marcaron y pesaron las probetas de cada mezcla 
(Lverde y Mverde) tal y como se ha mencionado anteriormente. Tras su secado en la 
estufa, se dejan enfriar en un desecador y de nuevo se pesan (M seco). Por último, se 
miden con el reloj comparador (Fig. V.12.) (L Seco).  
 
Fig.V.12. Reloj comparador utilizado 
De esta forma se calcula: 
 
% Contracción de secado=  (L verde-L seco)/ (L seco)  x 10 
        Ec.V.2. 
 
El % de agua de amasado es la cantidad de agua añadida durante el proceso de 
amasado de la mezcla y se calcula: 
 
% Agua de amasado =  (M verde-M seco) / (M seco)  x 100 
    Ec.V.3. 
 
b) Densidad (ρ) aparente en seco y en cocido. El método más 
comúnmente empleado en la industria cerámica para la determinación de la densidad 
aparente de piezas consiste en pesar la pieza y determinar el volumen de la misma 




durante la inmersión. El líquido más adecuado para realizar estas pruebas de 
inmersión es el mercurio, puesto que es el único líquido que, debido a su alta tensión 
superficial, no moja la cerámica y, por lo tanto, es una medida directa del volumen 
real desalojado.  
 
Fig.V.13. Dispositivo de medida de la densidad aparente. 
  
Este método tenderá a desaparecer debido a la gran toxicidad que presenta el 
mercurio. El equipo de determinación de la densidad aparente (Fig.V.13.) consta de 
un sistema de inmersión de la pieza y de un recipiente o cubeta de mercurio que está 
situado sobre una báscula de precisión 0,01 g. dentro de una campana de gases. El 
procedimiento consiste en pesar las probetas y en medir en mercurio el empuje de las 
probetas para calcular la densidad aparente (DAP). El procedimiento para el cálculo 
de la densidad aparente de las probetas cocidas es idéntico al seguido para el de las 
probetas en seco. La única diferencia es que en la densidad aparente en seco se pesan 
nueve probetas por cada mezcla, mientras que para la densidad aparente en cocido se 
pesan tres probetas cocidas a cada una de las temperaturas de tratamiento térmico 
consideradas (850 ºC , 950 ºC y 1050 ºC). 
Densidad Aparente en Seco =  












c) Resistencia mecánica a la flexión en seco y en cocido. La resistencia 
mecánica de los materiales obtenidos se determina hallando su resistencia a la 
flexión (flexión: encorvamiento transitorio que experimenta un sólido por la acción 
de una fuerza que lo deforma elásticamente) en un equipo de flexión o máquina 
universal de ensayos (Fig.V.14.). En primer lugar, se midió el largo y el ancho de 
cinco probetas secas (flexión en seco) y para la flexión en cocido se midieron seis 
probetas por temperatura (850ºC, 950ºC y 1050ºC) anotándose todas las medidas en 
el registro correspondiente. Para medir la resistencia mecánica se comprobó que el 
rodillo superior se encontraba centrado y paralelo con respecto a los dos rodillos 
inferiores. La distancia entre rodillos fue de 100 mm mientas que la velocidad de 
rotura fue de 10 mm/min en seco y 5 mm/min en cocido.  
 
Fig.V.14. Equipo donde midieron los ensayos de resistencia mecánica a la 
flexión. 
 
Una vez situada la probeta sobre el puente de flexión y centrada sobre los 
rodillos del soporte, se aproximó al apoyo superior hasta que se encontró a unos 2 
mm de la pieza. El ensayo se inició introduciendo los valores de espesor y anchura 
de la probeta en el software de control, tras lo cual la cruceta descendió. El equipo se 
detuvo automáticamente cuando detectó la rotura de la probeta. Se anotó la carga de 
rotura: F MAX (MPa), y R SECO (Kg/ cm
2
) de cada una de ellas, que el equipo 






Resist. Mec. Flex. =  
3 ∗ Fuerza (N) ∗ Separación (mm)





         
Ec.V.6 
 
d) Contracción lineal de cocción. El cálculo de este parámetro se 
realizó automáticamente (mediante un sistema informático) teniendo en cuenta los 
datos introducidos tanto para la densidad aparente en seco como para en cocido. 
 
e) Absorción en agua. Este parámetro es referido al peso de la probeta 
cocida, determinado en 2 probetas. Se pesaron tres probetas cocidas (M cocido) por 
cada una de las temperaturas de cocción (850ºC, 950ºC y 1050ºC) correspondiente a 
cada mezcla. Para la determinación de la absorción de agua en las probetas cocidas, 
se sumergieron en un baño de agua hirviendo durante dos horas; se enfriaron dentro 
del baño media hora y, posteriormente, se continúan enfriando en una bandeja con 
agua fría. Finalmente se secaron superficialmente con un paño húmedo y se pesaron 
(M Hidra) anotando los datos. Este % de absorción de calcula: 
 
% Absorción en agua =  
M Hidra −  M Cocido 
M Cocido
∗ 100 
       Ec.V.7 
 
f) Pérdida de peso en cocción. Se pesaron tres probetas secas antes del 
tratamiento de cocción (Mo) y después del tratamiento correspondiente (Mf), y se 
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V.4. RESULTADOS Y DISCUSIÓN 
V.4.1. Análisis orgánico elemental de C, H y N de las arcillas ensayadas en 
estudio previo a nivel de laboratorio 
 
Este análisis resulta fundamental para determinar el papel que las 
modificaciones con cationes orgánicos con respecto a las arcillas inorgánicas, así 
como en las comerciales ya obtenidas como orgánicas. Estos análisis se muestran en 
la Tabla V.3. 
 
Tabla V.3. Análisis elemental de la CTI sin modificar y modificada con 
diversos cationes orgánicos y de las arcillas comerciales utilizadas. 
  C (%) N (%) H (%) 
CTI (sin carbonatos) 0.43 <0.05 0.81 
CTI-HDTMA 11.7 0.70 2.40 
CTI-Fe 0.41 <0.05 0.89 
CTI-CH4 7.65 1.28 1.93 
CTI-CH6 19.6 3.64 3.79 
Cloisite® 15 33.8 1.08 6.31 
Cloisite® 20 28.4 0.93 5.36 
Cloisite® 30B 19.5 3.78 0.91 
Cloisite® 10A 26.8 3.60 4.40 
Bentonite® SD1 37.7 1.12 6.40 
Bentonite® SD3 33.5 0.98 5.68 
Bentonite® EW 0.63 <0.05 0.89 
Nanomer® Clay 28.8 1.35 4.85 
 
 
Las arcillas inorgánicas (CTIsc, CTI-Fe y Bentonita EW) mostraron 
contenidos muy bajos en Carbono (Fig.V.3), menores que la unidad, en estos 




tanto las preparadas por nosotros como las obtenidas a través de distintos 
suministradores presentan contenido diverso. En general las preparadas por nosotros 
(CTI-HDTMA, CTI-CH4 y CTI-CH6) desplegaron un contenido medio de materia 
orgánica, mientras que las muestras comerciales tenían un contenido más alto, lo que 
también le confería una muy baja densidad y muy alta hidrofobicidad. 
 
V.4.2. Estudio preliminar de adsorción de plaguicidas en las arcillas de partida 
previamente modificadas y comerciales 
El objetivo en este apartado será el de identificar de todos los materiales 
inicialmente seleccionados, cuales daban los mejores resultados en la eliminación de 
los pesticidas del agua a nivel de ensayo de laboratorio, para su utilización como 
material filtrante. Se realizaron experimentos de adsorción de cada uno de las arcillas 
comentadas en el apartado V.3.1.1 del presente capítulo.  
 
 Fig.V.15. Porcentajes de adsorción de terbutilazina, tebuconazol y MCPA a 
concentración inicial de 1mg/l dispuestos a la vez, sobre la arcilla natural de bajo 
coste sin modificar y modificadas a), las arcillas comerciales b), a una relación 
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En la Fig.V.15 se muestran los porcentajes de adsorción de terbutilazina, 
tebuconazol y MCPA en las arcillas modificadas y las comerciales. Cabe destacar, 
que la arcilla natural sin modificar CTI  aunque ya descarbonatada, presentó muy 
baja capacidad de adsorción para los tres plaguicidas, probablemente debido a que 
las mayor parte de las posiciones de cambio de la esmectita  estarán  ocupadas por el 
calcio, como sugiere su análisis químico mostrado más abajo en la Tabla V.4 que 
indica un alto contenido de este catión: Precisamente este catión es de los  que 
menos facilita  la apertura interlaminar y por tanto, la adsorción queda en gran parte 
limitada a la superficie externa, o bordes interlaminares por lo que esta arcilla carece 
de interés para ser usada en el filtro. Sin embargo, las diferentes modificaciones 
llevadas a cabo permiten observar un aumento en los % de adsorción para los tres 
plaguicidas: 
a) La modificación con quitosano (CTI-CH6/CTI-CH4), no obstante son las 
que dieron los % de adsorción más bajos, siendo incluso de 0% para la terbutilazina 
(Fig.v.15a)), probablemente debido a que las grandes moléculas de polímero a pesar 
de aumentar el carácter hidrófobo, el gran tamaño de este polímero ejerce a la vez un 
efecto de bloqueo de la interlámina y a su vez los grupos amino del quitosano no son 
los mejores atrayentes de la terbutilazina. Por otro lado, estos grupos aminos 
protonables, hacen que este herbicida no sea adsorbido en estas arcillas orgánicas, no 
llegando a ser compensados por la parte hidrófoba de la cadena polimérica. Sin 
embargo, mejora de forma notable la adsorción del herbicida ácido/aniónico 
(MCPA), como consecuencia, precisamente por la introducción de esos grupos 
amino que junto con la parte hidrófoba del polímero facilita la adsorción de las 
moléculas ácidas del MCPA (Celis et al., 2012) por enlace polar-iónico, a la vez 
ayudado por la interacción hidrófoba de ambas partes orgánicas tanto de la molécula 
de MCPA como del polímero quitosano. De todas formas, esta modificación en sus 
dos formas ofrece porcentajes de eliminación muy bajos y no parece adecuada para 
ser aplicada en el filtro. 
b) La CTI modificada con Fe
3+





,  por Fe
3+




formas hidroxiladas o pseudopoliméricas (Rengasamy & Oades, 1977, Celis et al., 
1997b). La CTI-Fe se comporta moderadamente bien frente a la terbutilazina (60%) 
y tebuconazol (90%), aunque sea algo bajo para el herbicida ácido (20%) 
(Fig.v.15a)).  Esto tiene su explicación en que las distintas formas hidratadas del Fe
3+
 
en la interlámina le confieren a este espacio un cierto carácter ácido precisamente 
debido al agua asociada a los cationes. Esta situación, facilita la protonación de la 
terbutilazina y el tebuconazol, adsorbidos inicialmente como moléculas que 
posteriormente se protonan, permitiendo el acceso de nuevas moléculas en la 
interlámina (Laird et al., 1996; Celis et al., 1997b). Esto está más favorecido en el 
caso del tebuconazol por ser más polar y soluble. El MCPA se adsorbe como 
molécula neutra, de ahí también su mediana adsorción (Cox et al. 2000a). Por tanto, 
en principio esta arcilla inorgánica saturada en Fe
3+
 puede ser adecuada para ser 
ensayada en el filtro.  
c)  La arcilla orgánica (CTI-HDTMA) presentó una capacidad de adsorción 
medianamente buena frente a la terbutilazina (40%), mientras que para el 
tebuconazol y el MCPA presentó porcentajes de adsorción muy altos del 80% y 95% 
respectivamente (Fig.v.15a)). De nuevo, los grupos aminos de los alquilamonios 
parecen ser un impedimento para alcanzar mejores adsorciones de terbutilazina, no 
obstante, dados los resultados de los otros 2 pesticidas, su uso en el filtro parece 
viable. 
 Las arcillas comerciales, como muestran los resultados de adsorción de los 
tres plaguicidas, se presentan en la Fig.V.15b), presentan un comportamiento 
ligeramente mejor que para las arcillas modificadas.  Asimismo, las arcillas 
comerciales presentaron porcentajes de adsorción de plaguicidas bastante altos, 
comprendidos entre un 50% y un 90%, salvo para arcilla inorgánica  BEW,  que es 
una bentonita saturada en Na
+
. Precisamente por estar saturada en Na
+
, es la que 
presenta mayor adsorción de tebuconazol, dada que la alta hidratación de este catión 
facilita la apertura de las láminas y la entrada de una molécula altamente polar y 
soluble en agua como el tebuconazol.  Salvo esta última, todas las arcillas 
comerciales orgánicas parecen adecuadas para ser ensayadas en el filtro.  
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Estos resultados nos permiten hacer un escrutinio preliminar, y seleccionar 
en primer lugar la arcilla local CTI  sin carbonatos (CTIsc)  y  modificada con Fe
3+
 
(CTI-Fe) y con HDTMA (CTI-HDTMA), porque  a la misma vez presentaban un 
buen comportamiento y porque podrían significar un valor económico potencial para 
la zona rural de Andalucía donde está ubicado el yacimiento, objetivo último y 
fundamental de los proyectos donde se encuadra esta Tesis.  Además, seleccionamos 
la arcilla comercial Closite® 10A (CLO), por presentar un comportamiento similar a 
ambas CTIs y por ser la de más fácil suministro en grandes cantidades, a modo 
comparativo. Estas tres arcillas serán, por tanto, las que usaremos en los ensayos de 
granulación, pelletización y pegados de arcilla a la antracita, además de para su 
posterior uso en el filtro. Previamente fue complementada su caracterización de 
forma más profunda. 
V.4.2. Caracterización de las arcillas previamente seleccionadas 
 A continuación, presentaremos los resultados de caracterización de las 
arcillas modificadas seleccionamos en el apartado anterior. 
A) Composición química inorgánica de las arcillas seleccionadas 
 
A continuación, en la Tabla V.4., se muestra el análisis químico de la arcilla natural 
CTI, descarbonatada (CTIsc), además de las que fueron modificadas (CTI-Fe y CTI-
HDTMA). En primer lugar, se puede comprobar como la arcilla descarbonatada 
presentó una reducción significativa del contenido de Ca
2+
 y de las pérdidas por 
calcinación (PC), asociada a la elevada presencia de calcita en la arcilla original. Las 
arcillas modificadas, mostraron una pérdida adicional de calcio debido a la sustitución 





 acompañados del correspondiente aumento de Fe
3+
, que denota una muy buena 
sustitución y una disminución del valor de PC, correspondiéndose con el menor grado 
de hidratación del Fe
3+








Tabla V.4. Composición química de la arcilla CTI natural, descarbonatada 
(CTIsc) y modificada con un catión férrico (CTI-Fe) y modificada por catión 
orgánico HDTMA (CTI-HDTMA). 
a
 pérdidas por calcinación 
 
Los resultados para la CTI-HDTMA (Tabla V.4) muestran una disminución 




 a la vez que un aumento significativo de las 
pérdidas por calcinación (PC) asociadas al catión orgánico (HDTMA). De hecho, de 
forma adicional se realizó el análisis elemental de esta arcilla donde mostró la 
siguiente distribución de elementos asociados a la fracción orgánica: 11.7 % de C, 
2.4 % de H y 0.7 % de N, frente a un contenido prácticamente nulo de estos mismos 
elementos en la muestra CTIsc y CTI-Fe. Para la Cloisite® 10A (CLO) el análisis 
elemental fue de: 26.8 % de C, 4.4% de H y 3.6% de N, presentando de esta forma 
porcentajes superiores a los obtenidos en la CTI-HDTMA. Sin duda esta esmectita 
orgánica comercial tiene, dado la diferencia de contenidos en % de N, una saturación 
en catión orgánico muy superior a la conseguido en el caso de la CTI-HDTMA, que 
conserva casi un 5% de saturación en cationes inorgánicos. 
B) Superficie específica 
La Tabla V.5.  muestra los valores obtenidos para la superficie específica 
(SBET) de la CTI sin carbonatos (CTIsc), las modificadas con el catión Fe
3+ 
(CTI-Fe), 
con HDTMA (CTI-HDTMA) y la arcilla comercial (CLO).  
 SiO2 Al2O3 Fe2O3 MnO MgO CaO Na2O K2O TiO2 P2O5 SO3 PC
a 
 % % % % % % % % % % % % 
CTI 43.9 8.5 3.31 0.1 2.1 20.0 0.2 1.6 0.4 0.1 0.1 19.9 
CTIsc 52.49 11.59 4.34 0.04 2.14 9.41 0.38 2.18 0.61 0.12 N.D. 14.49 
CTI -
HDTMA 
52.33 10.02 3.97 0.04 1.80 5.17 0.30 1.74 0.52 0.11 N.D. 22.56 
CTI 
-FE 
60.89 11.25 13.83 N.D. 1.53 0.16 0.35 2.01 1.03 0.04 0.24 6.87 
CAPÍTULO V    
250 
 
TablaV.5. Superficie específica (SBET) de las muestras de arcilla naturales 
tratadas y la arcilla comercial. 




CTI sc 69.3 
CTI-Fe 105.0 
CTI-HDTMA 19.7 
CLOISITE® 10ª 20.0 
 
Las arcillas tanto orgánicas como inorgánicas (CTIsc) presentaron valores de 
SBET bajos debido a la dificultad que encuentran la moléculas de nitrógeno para 
acceder a la interlámina por lo que sólo acceden a la parte más superficial y externa 
de las arcillas (Aylmore et al,. 1970). No obstante, no poseen una SBET tan baja como 
las arcillas orgánicas donde el tamaño grande de los cationes orgánicos producen un 
bloqueo mayor (Gámiz et al., 2015), de forma que os valores de SBET más bajos se 
obtuvieron para la CLO  (20.0 m
2
/g) y la CTI-HDTMA (19.7 m
2
/g). El mayor valor 
de SBET lo presentó la CTI-Fe (105 m
2
/g), esto puede ser debido a que la presencia de 
Fe
3+
 puede formar precipitados de protóxidos u óxidos amorfos (Alrichs, 1972, 
Celis, 1996) contribuyendo de esta forma al incremento de la superficie específica 
(Feller et al., 1992, Borgnino et al., 2009). 
C) Difracción de rayos X 
Los difractogramas obtenidos de los agregados orientados secados al aire de 
las arcillas naturales modificadas y la arcilla comercial, se muestran en la Fig.V.16. 
El espaciado basal (d001) correspondiente a la muestra de CTIsc fue de 13.73 Å 
(Fig.V.16.). El aumento de d001 de la CTI-Fe (14.20 Å), confirma la presencia de este 
catión en forma hidratada y quizás hidrolizada en la interlámina. La falta de 
definición y anchura de esta difracción, sugiere un desorden de apilamiento en las 




forma de oxohidróxidos de Fe3+ que también justificarían el aumento de superficie 
especifica ya observada (Tabla V.5). Por otro lado, las organoarcillas, (CTI-HDTMA 
y CLO) son las que obtienen mayores aumentos en los d001, 19.7Å y 20.0 Å, 
respectivamente (Fig.V.16.). Estos resultados estarían confirmando la presencia de 
los cationes en las interláminas del mineral y que de acuerdo con diversos autores 
(Jaynes et al., 1991a,b; Socías-Viciana et al., 1998; Celis et al., 2002a; Crúz-Gúzman 
et al., 2004; Roberts et al., 2006) este espaciado de d001=19.7Å se corresponde con 
una monocapa en la interlámina de ambas arcillas (CTI-HDTMA y CLO), con los 
cationes orgánicos ordenados casi perpendicularmente a las láminas de arcilla 
formando una estructura parafínica . 
 
Fig.V.16. Diagramas de difracción de rayos X correspondientes a las arcillas: 
Closite® 10A, CTI-Fe y CTI-HDTMA. 
D) Análisis termogravimétrico 
En la Fig.V.17. se presentan la comparación de la curva termogravimética 
(TG) obtenida de la arcilla natural sin modificar (CTIsc) frente a la curva obtenida 
de las arcillas orgánicas (CTI-HDTMA y CLO) y la CTI-Fe. Este análisis se realizó, 
para poder estudiar la interacción entre el catión orgánico y las láminas de arcillas. 
La curva TG adquirida para la muestra sin carbonato y sin modificar se caracteriza 
principalmente por dos pérdidas de masa (Fig. V.17): la primera de ellas alrededor 






























θ  2 (º)
CAPÍTULO V    
252 
 
de los 160ºC, que se debe a la pérdida de agua interlaminar o de hidratación, y la 
segunda en torno a los 700ºC, debida a la deshidroxilación de la lámina de arcilla. La 
curva TG de arcilla inorgánica (CTI-Fe) se caracterizó por una fuerte pérdida de 
masa en este caso a temperatura más baja, a aproximadamente 100ºC, debido a que 
el Fe
3+
 se hidrata muy fácilmente, pero sobre todo a que la parcial hidrólisis del agua 
asociada a la primera esfera de coordinación, amortigua el potencial iónico, haciendo 
más débil la atracción de dichas moléculas de agua lo que facilita su perdida a más 
baja temperatura. Adicionalmente, y de forma general presentaron dos perdidas de 
masa importantes, asociadas a efectos endotérmicos, una primera entre 100-200ºC 
debido a la perdida de agua de hidratación del catión interlaminar y una segunda 
perdida, en este caso más pequeña, sobre 700-800ºC, por deshidroxilacion de la 
lámina de arcilla (Grim 1960).  
 
Fig.V. 17. presenta la curva termogravimétrica (TG) de la arcilla saturada 
con catión orgánico (CTI-HDTMA), la inorgánica CTI-Fe y se compara con la 
CTIsc y la arcilla comercial Closite®10 A. 
 
Por otro (Xi et al., 2005), la descomposición térmica de las arcillas orgánicas 
(CLO y CTI-HDTMA) tuvo lugar en tres etapas (Fig. III.19.): una primera muy 
pequeña debida a la pérdida del agua residual de hidratación de la interlámina (50ºC-
100ºC),  una segunda pérdida de masa y más importante, localizada entre 200-500ºC, 
Temperatura (Cº)
































la cual se puede relacionar con la  oxidación y pérdida de los cationes orgánicos y  
una  tercera pérdida de masa, por encima de los 500ºC, la cual se atribuye a la 
deshidroxilacion de las láminas de arcilla. Cabría destacar que estos resultados 
obtenidos en las organoarcillas (CLO y CTI-HDTMA) están de acuerdo con trabajos 
bibliográficos previos, sobre la descomposición térmica de órgano arcillas 
(Hermosin M.C., et al., 1985; Cornejo, J. & Perez-Rodriguez, J.L., 1985; Yariv, 
2004; Lapides et al., 2011). 
V.4.3. Preparación de gránulos, pellets y pegados de arcillas 
A. Gránulos 
La estrategia de granulación de arcillas resulta fundamental y necesaria para 
su correcta integración como material adsorbente en los diferentes equipos (filtros, 
columnas de adsorción, etc…) propuestos para el tratamiento de aguas 
contaminadas, tanto para evitar el arrastre de partículas pequeñas a través de la malla 
que delimita el filtro, como para reducir o controlar el fenómeno de hinchamiento 
que presentan las esmectitas en medio acuoso.  
En la Tabla V.6. se muestran los resultados obtenidos durante el proceso de 
granulación en función de las diferentes proporciones de aglomerantes tanto como 
los diferentes tipos de estos ensayados y con las diversas arcillas que seleccionadas. 
La resina presento cierta dificultad a la hora de fabricar los gránulos a contenidos 
bajos de esta y solo resultó eficaz en el proceso de granulación cuando su proporción 
era de un 30%.  
De esta tabla (Tabla.V.6), podríamos destacar que el % de formación de 
gránulos formados con la cera de abeja y en la cera carnauba fue prácticamente el 
mismo, siendo algo superior el porcentaje de la primera. Además, resaltar que a 
existe una relación directa entre la cantidad de aglomerante utilizado y el % de 
gránulos obtenido. En general, para las todas las arcillas ensayadas, la resina fue el 
aglomerante que presentó menor porcentaje de gránulos preparó, incluso aumentado 
la cantidad de aglomerante a un 30%, frente al obtenido en las ceras. Los mayores 
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porcentajes de formación de gránulos se mostraron para aquellos que fueron 
preparados con cera carnauba, con una cantidad de 25 % p/p, donde la CTI-Fe, CTI-
HDTMA y CLO, alcanzaron porcentajes de obtención de gránulos de un 48%, 47% 
y un 56%, respectivamente.  Asimismo, la utilización de este tipo de aglomerante 
puede ser una garantía solidez, frente al resto, y por tanto, será el más recomendable 
para emplearla en la preparación de pellets y pegados de arcilla en antracita. 
Tabla V.6. Porcentajes de obtención de gránulos en función de tipo de 
arcilla, y tipo y cantidad de aglomerante utilizado para su fabricación 
CTI-Fe Tipo de aglomerante 
% de aglomerante Cera de abeja Cera Carnauba Resina 
15% 27% 48.6% ------ 
20% 46.3% 33% ------ 
25% 45.3% 48% ------ 
30% ------ ------ 40.33% 
CTI-HDTMA Tipo de aglomerante 
% de aglomerante Cera de abeja Cera Carnauba Resina 
15% 46.66% 44.66% ------ 
20% 48.33% 50% ------ 
25% 51% 47% ------ 
30% ------ ------ 40% 
CLOISITE® 10A Tipo de aglomerante 
% de aglomerante Cera de abeja Cera Carnauba Resina 
15% 45% ------ 42% 
20% ------ 51% ------ 
25% 48% 56% ------ 







B. Pellets:  
 La selección de la mejor relación arcilla/aglomerante/antracita se obtuvo a 
raíz de los ensayos previos de disolución en agua de los gránulos (Fig.V.20) y los 
porcentajes de adsorción que presentaron (Fig. V.26). De esta forma el 
procedimiento y las cantidades para la fabricación de pellets fue el siguiente: se 
tomaron 144 g de aglomerante y 480 g de arcilla, esta mezcla fue calentada en una 
placa calefactora a unos 80 Cº. 
Para ello se optó por la cera carnauba como aglomerante y un porcentaje de 
aglomerante situado entre el 30-32% con respecto a la cantidad de arcilla Para que la 
mezcla fuera correcta y homogénea, se utilizó una amasadora como se muestra en la 
siguiente figura (Fig.V.5a)). Para una correcta mezcla de la cera carnauba, se 
necesitó un 30 % con respecto a la cantidad de arcilla (CTI-HDTMA y cloisite® 
10A), mientras que para la CTI-Fe se necesitó un % algo superior (32.5 %), para que 
de esta forma se pudieran fabricar correctamente los pellets Finalmente, la 
combinación obtenida fue pasada por la extrusora dando lugar a la formación de los 
pellets (Fig.V.5b)) que se dejaron enfriar al aire (Fig.V18.) Dentro de la botella se ha 
dispuesto un lecho de filtro formado por una relación en peso 40 % arcilla: 60 % 
antracita siguiendo las recomendaciones de algunos estudios bibliográficos (Moazde 
& Viraraghavan, 2006; Beall, 2003). 
 
Fig.V.18. Imagen de los diferentes pellets que se fabricaron. 
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C. Pegados en antracita: 
En base a la bibliografía (herrera et al., 2004), y según los resultados 
obtenidos en la preparación de los gránulos, y tras unos ensayos previos, se 
seleccionó la mejor relación arcilla/aglomerante/antracita que fue 480 g de arcilla 
/240g de aglomerante/ 2400g de antracita. Hay que destacar que se utilizó la misma 
cantidad de arcilla que para la preparación de pellets para poder comparar ambos los 
estudios de adsorción en ambos tipos de adsorbentes. 
 
Fig.V.19. Imágenes del aspecto final de las arcillas CTI-HDTMA a) y CTI-
Fe b) pegadas en antracita. 
 
El aglomerante seleccionado fue el mismo que para la preparación de pellets, 
la cera carnauba, ya que fue la que mejor resultados obtuvo en los ensayos previos. 
La mezcla de antracita y la cera fue calentada hasta una temperatura de 80ºC para 
favorecer la fusión del aglomerante. Sobre esta mezcla caliente se añadió lentamente 
la arcilla, manteniendo la agitación suave con una varilla, favoreciendo así la 
homogenización y la deposición de la arcilla sobre la superficie de los granos de 
antracita. Finalmente se dejó enfriar la mezcla para que solidificara la cera y 






V.4.3.1. Caracterización de los gránulos, pellets y pegados 
En este apartado se exponen los resultados obtenidos de la caracterización de 
cada una de las formulaciones que se prepararon, gránulos, pellets y pegados de 
arcilla en la antracita. 
 
 A) Resultados del ensayo de disolución y/o resistencia al agua. 
A.1.-Gránulos 
 
 En la Fig.V.20 quedan recogidos los porcentajes de resistencia al agua de los 
diferentes gránulos preparados en función del tipo y la cantidad de aglomerante 
utilizada.  
 
Fig.V.20. Porcentaje de resistencia al agua de las arcillas granuladas en función 
del tipo y el porcentaje de aglomerante. (* No se probaron los ensayos de resistencia 
al agua). 
 
De los resultados obtenidos de la resistencia al agua de los gránulos (Fig.V.20.) 
podemos destacar que, los fabricados con la cera de abeja parecen obtener los 
mejores resultados, entre un 45-90%, que con la cera carnauba, que fue entre un 35-
80%. Para ambas ceras, la CTI-Fe presento una mayor resistencia a disolverse en 
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resistentes al agua sería los de la arcilla comercial (Cloisite® 10A). En cuanto al 
tercer tipo de aglomerante, la resina, fue el que obtuvo inferiores porcentajes de 
resistencia al agua. 
 
En general, los gránulos se caracterizaron por ofrecer una buena resistencia a 
la disgregación en agua, destacando el comportamiento de la cloisita con las ceras, a 
la que sigue la CTI-Fe, con poca diferencia, mientras la CTI-HDTMA presenta el 
peor comportamiento relativo. El exceso de catión orgánico de la cloisita parece 
favorecer la interacción con las ceras resultando su resistencia más alta, mientras que 
con la resina parece se ve favorecida por una superficie inorgánica/orgánica más 
equilibrada como es el caso de la CTI-HDTMA, quizás porque la resina sea algo más 
polar. En cualquiera de los casos el comportamiento de las muestras CTIs fueron 
buenos, igualando en algunos casos a la cloisita con algunos de los porcentajes de 
cera ensayados. De estos resultados se espera que, la utilización de cera carnauba 
como aglomerante para la formación de pellets y pegados de arcilla a la antracita, 
tendrán una buena respuesta mecánica como lecho filtrante en el filtro. 
A.2.-Pellets y Pegados en la antracita: 
En la Fig. V.21. se muestran los resultados obtenidos de los porcentajes 
disolución en agua o resistencia mecánica tanto de los pellets, como de las partículas 







Fig.V.21. Porcentajes de disolución y/o resistencia en agua de los pellets a) y de 
los pegados de arcilla en antracita. 
 
En esta figura ( Fig.V.21.) podemos observar, que en general, presentaron una 
buena resistencia a su disolución. Esto nos indica que al igual que los resultados 
expuestos anteriormente, obtenidos en los ensayos de disolución en agua de los 
gránulos (Fig.V.20), nos podría indicar su posible uso como lecho filtrante en filtros.  
 
Por lo que respeta a la resistencia de las partículas de arcilla pegadas a la 
antracita, se puede observar como muestran una retención superior al 95 % de su 
masa original (Fig.V.21). Teniendo en cuenta que estas, pueden asumir una relación 
en peso 1/6 arcilla: 5/6 antracita, y que la resistencia de la antracita individualmente 
es del 98.4 %, se puede estimar que la pérdida superficial de arcilla en las partículas 
es de aproximadamente 10-20 % respecto a la arcilla adherida inicialmente. 
 
B) Microscopía electrónica de barrido y microscopía óptica 
B 1.- Gránulos 
La Fig.V.22. muestra las fotografías SEM en la que se observan los gránulos 
de CTI-HDTMA fabricados con un 20% de cera carnauba como aglomerante antes 
de ser sumergidos en agua a) y b), y los gránulos que resistieron al ensayo de 
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en la morfología y estructura de los gránulos y poder observar su comportamiento y 
variación después de haberlos ensayado en el agua. 
 
 
Fig.V.22. Fotografías tomadas por microscopía electrónica (SEM) de los 
gránulos de CTI-HDTMA al 20% de cera carnauba (a) y b)). Las fotografías c) y d) 
fueron realizadas después de los ensayos de disolución en agua.  
 
Se puede apreciar como la textura, c) y d) mostró una estructura mucho 
menos lisa debido al posible desgaste que se dio durante el ensayo comparado con 
las texturas que presentan las fotografías a) y b). En cuanto al tamaño de grano y al 
modo de interacción arcilla-cera se mantuvieron similares (c-d) a los del grano 
original (a-b) aunque en algunas zonas la cera aparece algo erosionada en su parte 
más superficial. A continuación, en la Fig.V.23, se muestran las fotografías de 
gránulos de CTI-Fe con 15% de cera de abeja (a-b) y los gránulos de CTI-Fe después 






disolución en agua presentó una estructura superficial más lisa. Ello sugiere que el 
agente aglomerante utilizado (cera de abeja o cera carnauba) se ha adsorbido 
interaccionando mayormente en la superficie interna de la arcilla. 
 
 
Fig.V.23. Fotografías tomadas por microscopía electrónica (SEM) de los 
gránulos de CTI-Fe al 15% de cera de abeja (a) y b)). Las fotografías c) y d) fueron 
realizadas después de los ensayos de disolución en agua. 
 
B 2.-Pellets y pegados a la antracita 
Para la obtención de una observación más completa al igual para los 
gránulos, se utilizó el SEM., de este modo, en la Fig.V.24. y Fig.V.25. quedan se 
recogen las fotografías de la microscopía electrónica de barrido tanto de los pellets 









Fig.V.24. Imágenes de SEM obtenidas de los pellets de arcillas CTI-
HDTMA (a), CTI-Fe (b) y Cloisite® 10 A (c). 
 
En la  Fig.V.24., se muestra como aspecto más relevante que las arcillas 
CTI-HDTMA y CTI-Fe (Fig.V.24.a) y b) respectivamente, presentan un 
recubrimiento sobre la antracita más heterogéneo que en el caso de la organoarcilla 
comercial Closite®10A (Fig.V.24.c), sin duda la alta hidrofobicidad de esta arcilla 
facilita su mezcla con la cera y así su distribución sobre las partículas de antracita. 
Esta característica también puede ser observada en los pegados de arcilla en la 
antracita (Fig.V.25). 
 
Fig.V.25.  Imágenes de SEM de las partículas de arcilla pegadas en la 





 Adicionalmente, a modo complementario, y concretamente para los pegados 
de arcilla en la antracita se presentaron imágenes obtenidas a través del microscopio 
óptico (Fig.V.26).  En primer lugar, en esta figura se muestra, el aspecto de las 
partículas de arcilla pegadas en la antracita obtenidas mediante microscopía óptica 
de luz reflejada. Se puede demostrar como la superficie de las partículas de antracita 
(color negro) aparece recubierta en un porcentaje importante (superior al 50 %) por 
la arcilla modificada, de color blanco en el caso de las arcillas CTI-HDTMA 
(Fig.V.26a)) y Cloisite®10 A (Fig.V.26c)) o rojizo en el caso de la arcilla CTI-Fe 
(Fig.V.26 b)). Según esta imagen podemos afirmar que la arcilla comercial (CLO) 
recubre mayor superficie de antracita que las arcillas modificadas. 
 
Fig.V.26. Imágenes de microscopía óptica de luz reflejada de las partículas 
de antracita (fondo negro) recubiertas de las arcillas: CTI-HDTMA (a), CTI-Fe (b) y 
Cloisite®10 A (c). 
 
C) Densidad absoluta 
C.1.-Pellets y pegados a la antracita 
En la siguiente tabla (Tabla V.7), se resumen los valores de densidad 
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Antracita 1.45 ± 0.01 1.31 ± 0.02 
Carbón activo 2.04 ± 0.01 1.02 ± 0.01 
Antracita - CTI-HDTMA 1.45 ± 0.01 1.27 ± 0.01 
Antracita – CTI-Fe 1.46 ± 0.01 1.30 ± 0.02 
Antracita -Cloisite® 10 A 1.41 ± 0.01 1.18 ± 0.03 
* Medida en seco, sin desplazamiento de columna de agua 
N.a.: No aplica 
 
Se puede observar en primer lugar como la densidad, tanto absoluta como 
aparente (Tabla V.7), de las partículas de antracita es relativamente similar a la de 
las mismas que han sido recubiertas con las diferentes arcillas modificadas (CTI-Fe 
y CTI-HDTMA) y tan sólo las partículas recubiertas con Cloisite®10 A, muestran 
una densidad significativamente inferior. Por lo tanto, a partir de estos resultados, es 
previsible que el comportamiento de los lechos de partículas durante un proceso de 
filtración sea similar al del material de antracita, que se caracteriza por sus 
propiedades de mejora del flujo y capacidad de drenaje (Alther et al., 2000; Beall et 
al., 2003). 
 
D) Superficie específica  
D.1.-Pellets 
Las superficies específicas (SBet) de los pellets fabricados se mostraron en la 
Tabla V.8. Los pellets fabricados con la CTI modificada con el catión HDTMA 
presentaron una superficie específica mayor frente a los pellets de CTI-Fe y 







Tabla V.8.  Superficie específica (SBET) de las muestras de arcilla naturales 
modificadas y la arcilla comercial dispuesta en pellets y en partículas de arcilla 





CTI-Fe 0.7  
CTI-HDTMA 2.63  
CLOSITA® 10ª 0.86 
 
V.4.4. Estudio de adsorción de plaguicidas a nivel de laboratorio en los 
gránulos, pellets y pegados 
A) Gránulos 
En la Fig.IV.26. se representa los porcentajes de adsorción de los tres 
plaguicidas seleccionados en las diferentes arcillas granuladas mediante varios 
aglomerantes ensayados: cera carnauba (C), cera de abeja (B) y resina (R); a diversas 
proporciones (15%, 20%, 25% y 30%). 
En la Fig.V.26.a) se presentan los resultados obtenidos de la adsorción de 
CTI-HDTMA. En principio no se observan diferencias significativas entre la 
adsorción de la arcilla sin granular (sin aglomerante) y la adsorción de las arcillas 
granuladas (100%-40%), siendo los gránulos de fabricados con resina los que 
presentan la adsorción más baja (50%-10%). La adsorción disminuye ligeramente a 
media que el porcentaje de aglomerante aumenta, esto puede ser debido a que los 
poros superficiales de la CTI puedan ser obstruidos con la resina reduciendo así el 
número de ellos (Mysore et al., 2005). La mayor adsorción (para los gránulos de cera 
de abeja y carnauba) la obtenemos para el plaguicida de carácter ácido (90%-100%). 
Este incremento, es debido a que, después de la modificación de las arcillas con 
cationes alquilamonio, especialmente a niveles de pH bajos, predomina la forma 
protonada del pesticida (Hermosín & Cornejo, 1992, Celis et al., 1999b). Para el 
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tebuconazol también se obtiene un alto porcentaje de adsorción entre el 90% y el 
80%. Esto es debido a que la adsorción de contaminantes orgánicos es atribuida a las 
interacciones hidrofóbicas entre los compuestos orgánicos y las cadenas alquílicas 
del catión alquilamonio (Janes & Boyd, 1991a; Lemked et al., 1998). En cambio, 
para los gránulos formados con la resina la adsorción no llega ni al 25%, sin duda 
alguna, se trata de un signo que nos indicaría que este aglomerante no sería el más 
recomendable. 
Para el caso de la CTI-Fe, Fig.V.26 b), el porcentaje de adsorción disminuye 
en general llegando entre un 80-40%, para el caso de la arcilla sin aglomerante, 
mientras que para la arcilla granulada la adsorción sería de entre un 70% y un10% 
pudiendo ser debido al recubrimiento parcial de los poros. Al igual que ocurre con la 
CTI-HDTMA, la resina es el aglomerante menos eficaz, ya que es la adsorción más 
baja que obtenemos. Cabe destacar que, para la arcilla férrica, el porcentaje mayor lo 
obtenemos para el tebuconazol, además que existe un pequeño aumento en la 
adsorción de la terbutilazina (70%-50%). Además, se sabe el elevado poder 
polarizante del Fe
+3
 induce a la ionización de las moléculas de agua durante los 
procesos de hidrólisis/polimerización, lo que da lugar a la presencia de H3O
+
 
adsorbidos y a un aumento de la acidez superficial (Celis et al., 1996, Trigo, 2010). 
Este aumento de la acidez superficial, que hace que este compuesto este 
probablemente en su forma protonada permitiendo que la adsorción (Celis et al., 
1997b). 
Para el caso de la arcilla comercial (Cloisite® 10A) presentaron resultados 
parecidos a la arcilla modificada con HDTMA, la adsorción de la arcilla sin granular 
(100%-40%) es bastante similar a la arcilla granulada con los aglomerantes (100%-
40%). Para este caso ni el tipo de aglomerante, ni su porcentaje, afectó de manera 
significativa a los porcentajes de adsorción. Las mayores cantidades adsorbidas se 
obtienen, al igual que para la arcilla modificada con el catión orgánico HDTMA, 
tanto para el MCPA (90%-70%) como para el tebuconazol (90%-70%). Esto 
porcentajes se deben presumiblemente a las interacciones hidrofóbicas y polares del 




del espacio interlaminar de la CTI órgano modificada (Hermosin & Cornejo 1991, 
Socias-Viciana et al. 1998, Celis et al. 2002, Crúz-Gúzman et al., 2005) incluso 
también por parte de la cera. 
 
Fig.V.27. Porcentajes de adsorción obtenidos a una concentración 
inicial de 1 mg/l de terbutilazina, tebuconazol y MCPA dispuestos 
conjuntamente para cada una de las arcillas CTI-HDTMA a), CTI-Fe b) y 






































































































































































































































B) Pellets y Pegados a la antracita  
 Los resultados de estos los ensayos de los pellets y las partículas de arcilla 
pegadas en la antracita se mostraron en la figura Fig.V.28. 
 
Fig. V.28. Porcentajes de adsorción obtenidos en los pellets a) y pegados en 
antracita b), a escala de laboratorio a una concentración inicial de 1mg/l de 
terbutilazina, tebuconazol y MCPA dispuestos conjuntamente. 
 
 En para los tres tipos de pellets se obtuvieron tendencias similares, es decir, 
presentaron porcentajes de adsorción de más de un 90% para tebuconazol y MCPA. 
Por el contrario, no fue tan para efectiva para la eliminación de terbutilazina, 
alcanzando tan solo un 60-50% de adsorción para terbutilazina. Por otro lado, para 
MCPA se obtuvieron los mayores porcentajes de adsorción (80-100%) en las 
partículas de los tres tipos de arcillas pegados a la antracita (Fig.V.26). Sin embargo, 
para terbutilazina y tebuconazol, los porcentajes de adsorción fluctuaron entre 100%-
60% para CTI-HDMTA y para CTI-Fe.  
 
Según los resultados de adsorción de MCPA, terbutilazina y tebuconazol 
obtenidos a escala de laboratorio podemos asumir que, para el caso de los pellets, los 
más eficaces fueron los fabricados con CTI-HDTMA y CLO mientras que para las 















































V.4.5.  Estudios de adsorción de terbutilazina, tebuconazol y MCPA en los 
pellets y pegados en sistema filtrante a escala precomercial 
  Para comparación y calibrado, realizamos el estudio de adsorción tanto del 
carbón activo o adsorbente universal, como el de la antracita material inerte 
seleccionado como diluyente y antiapelmazante en los pellets o soporte en los 
pegados del filtro, en idénticas condiciones que luego se emplearon con los 
componentes arcillosos. Estos resultados se muestran en la Fig.V.29, en la que 
destaca la total eliminación de los tres plaguicidas por el carbón activo en menos de 
1 hora. 
 
Fig.V.29. Estudios de adsorción del carbón activo a) y la antracita b), ambos 
casos a una concentración inicial de 1 mg/l de terbutilazina, tebuconazol y MCPA 
dispuestos conjuntamente y con una relación sólido: disolución de 12 g:1 l. 
 
La antracita   eliminó solo un 10% de la terbutilazina y tebuconazol y de un 
22% para el caso del MCPA. De acuerdo con estos resultados, la utilización en el 
filtro de la antracita, además de mejorar las propiedades del lecho y evitar la 
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Fig.V.30. Estudios de adsorción de terbutilazina, tebuconazol y MCPA a 
concentración inicial de 1 mg/l dispuestos de manera conjunta en de los pellets (CTI-
Fe a), CTI_HDTMA b) y Cloisite® 10A c) en una relación arcilla: disolución 12g/l. 
 
Los porcentajes de adsorción o eliminación de pesticidas (1ppm) obtenidos 
tras el tratamiento durante 24h de los 40 l de agua tratada con cada uno de los pellets 
(CTI-Fe, CTI-HDTMA y CLO) soportados en la antracita, como componentes del 
filtro, se muestran en la Fig.V.30. La adsorción de plaguicidas en este este tipo de 
adsorbente, siguió el mismo patrón que la adsorción anteriormente mostrada en los 
gránulos (Fig.V.27), es decir, los mayores porcentajes de adsorción se alcanzaron en 
los pellets preparados con organoarcillas, mientras que los menores porcentajes se 
obtuvieron para los pellets de CTI-FE. En general, los pellets desplegaron 
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porcentajes de adsorción de plaguicidas inferiores, comparado con los resultados 
logrados en la adsorción en los gránulos (V.4.3.2). Esta explicación podría basarse 
en el aumento en la cantidad de aglomerante que requirió el proceso de formulado de 
pellets con respecto a la preparación de los gránulos. Cabe destacar que, para los tres 
tratamientos, se alcanzó el equilibrio a las 8 horas. 
El cambio de escala en estos tratamientos de mediana escala a escala de 
laboratorio resultó en el descenso de la capacidad de adsorción de MCPA en los 
pellets de CTI-Fe, disminuyeron del 97% a escala de laboratorio, al 26 % a escala 
precomercial (Fig.V.30). Sin embargo, el cambio de escala no afectó a los 
porcentajes de adsorción de terbutilazina, y el tebuconazol. 
En cuanto a los estudios de adsorción obtenidos en las partículas de arcilla 
pegadas en la antracita (Fig.V.31), también presentaron los mismos patrones de 
adsorción, que para los pellets Adicionalmente, desplegaron un incremento en los 
porcentajes de adsorción de los tres plaguicidas comparados con los porcentajes de 
adsorción de los plaguicidas tanto en los gránulos (Fig.V.27) como en los pellets 
(Fig.V.31), llegando a alcanzar entre un 20-80%, entre 62-100%, 83%-100% en, 
CTI-Fe, CTI-HDMA y CLO respectivamente. Por otro lado, y concretamente para 
las organoarcillas (CTI-HDTMA y CLO), se alcanzaron los máximos porcentajes de 
adsorción a las 6 horas tras la puesta en contacto del agua contaminado con este 
lecho, a diferencia que los lechos formados por pellets, que fueron tras 8 horas. Su 
explicación podría estar relacionada con una mayor cantidad superficie específica 
expuesta en las partículas de arcilla pegadas en la antracita con respecto a los pellets, 
como podemos comprobar en las fotografías obtenidas en el SEM (Fig.V.25) y en el 
microscopio óptico. (Fig.V.26).  
 




Fig.V.31. Estudios de adsorción de terbutilazina, tebuconazol y MCPA a 
concentración inicial de un 1mg/l dispuestos de manera conjunta en las partículas 
de arcilla pegadas en la antracita (CTI-Fe a), CTI_HDTMA b) y Cloisite® 10A c) 
en una relación arcilla: disolución 12g/1l. 
 
Por otro lado, tan solo se mostraron diferencias significativas en el 
porcentaje de adsorción de MCPA en CTI-Fe, la capacidad de adsorción de MCPA, 
desplego un 82% a escala de laboratorio, frente a un 20% a escala filtro y por el 
contario; un aumento en la capacidad de adsorción de CTI-HDTMA para el 
tebuconazol, pasando de un porcentaje de adsorción de 57% a escala de laboratorio, 
a un 90% a escala de filtro.          
A raíz de estos resultados, podemos asumir que los ensayos a escala de 
laboratorio obtuvieron buena precisión cuando aumentamos la escala de los estudios 
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de adsorción. Sin duda y aumentando la saturación en catión orgánico de la CTI-
HDTMA, lo que para ser posible requeriría una saturación previa en Na
+
, que hiciera 
más fácil el intercambio catiónico, se podría aumentar el poder adsorbente de este 
material inicial, e incluso disminuyendo el tamaño de partículas mediante molienda 
por micronización también se podría conseguir una mejora de la capacidad 
adsorbente, si bien habría que evaluar estos costes adicionales. 
Adicionalmente, se realizó un seguimiento de la evolución del pH durante la 
realización del ensayo (Fig.V.32.). En todos los ensayos (excepto con el carbón 
activo) al inicio del ensayo (2-4 horas), se produce una muy rápida bajada de pH  de 
3 a 5 en función del material del ensayo (acidificación) y, posteriormente, una ligera 
recuperación hasta llegar a un pH de 4 a 6. Por el contrario, el ensayo con carbón 
activo da lugar a condiciones básicas (pH=10-11), pudiendo estar relacionado con el 
proceso de fabricación del carbón activo. 
 
Fig.V.32. Evolución de pH obtenidos para cada tipo de adsorbente tras 
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Pegado CTI-Fe 
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V.4.6. Reciclado del producto final en industria cerámica  
Este apartado presenta los resultados obtenidos en un posible proceso de 
reciclado de las arcillas resultantes de su utilización en el filtro y tras su agotamiento, 
y que consiste en la obtención de piezas cerámicas con posibilidad de uso en 
construcción y obtenidos según el procedimiento descrito en el apartado V.3.2.7. del 
presente capítulo. Las Tablas V.9. y V.10.  resumen las principales propiedades 
tecnológicas obtenidas en la mezcla de arcillas cerámicas utilizadas como referencia  
(R), que después en la masa reciclada suponen un 80% a la que se l mezcla  el 
material contaminado (pellets de CTI-Fe y CTI-HDTMA) y en la mezcla con un 20 
% de CTI. Se puede observar como en los materiales previos a la cocción, la 
incorporación de la arcilla Blanca, debido a su contenido de esmectita, dio lugar a 
una mayor plasticidad y a una mayor humedad de moldeo, necesario para el 
conformado de piezas mediante extrusión.  
 
 Agua de amasado: los valores normales de agua de amasado o de humedad 
de moldeo (% Agua), para la fabricación de materiales cerámicos mediante extrusión 
fluctuaron entre el 17% y el 24%. En nuestro caso obtuvimos valores intermedios de 
agua de amasado. 
 
 Contracción lineal de secado: a medida que se desarrolló la operación de 
secado, el agua superficial eliminada se fue reemplazando por agua proveniente del 
interior de las piezas. Debido a ello, las partículas se fueron acercando, de modo que 
se produce una contracción. De este modo es importante conocer la contracción de 
secado de la arcilla para prevenir de posibles roturas o fisuras durante esta operación. 
Según Bueno y Álvarez (2008) los valores de contracción normales para materiales 
cerámicos oscilan entre el 4% y el 7% y cuanto más bajo sea este valor, menos 
riesgo de que aparezcan fisuras, deformaciones, etc… Según los datos obtenidos con 
las mezclas de las arcillas previamente pasadas por el filtro, obtuvieron valores 




comportamiento del producto reciclado resultante frente riesgo de roturas, fisuras, 
etc. 
 
 Densidad aparente en seco(DAP): se trata de una medida muy importante ya 
que indica el comportamiento de los materiales en las diferentes etapas del proceso 
cerámico. En general, las mezclas realizadas con las arcillas orgánicas (CTI-
HDTMA y CLO) extraídas del filtro presentaron baja densidad (situándose en el 
límite inferior de los valores umbrales), dando, por lo tanto, una baja compacidad y 
y, sobre todo, una resistencia mecánica insuficiente. Este comportamiento es debido 
a la porosidad y a la fisuración. Sin embargo, los valores de DAP para la CTIsc y la 
CTI-Fe se encontraron dentro de los valores umbrales típicos. La menor densidad de 
estos materiales puede resultar beneficiosa ya que disminuye los costes de transporte 
y, además, puede dar lugar a productos (ladrillos) con una menor conductividad 
térmica, mejorando por lo tanto la capacidad de aislamiento térmico en las 
edificaciones. Sin embargo, las ventajas de este descenso de densidad pueden estar 
condicionadas por otras propiedades, como la resistencia mecánica o la capacidad de 
absorción de agua, que actualmente se están evaluando. 
 
 Resistencia mecánica a la flexión en seco (RM): su valor nos indicara si la 
mezcla sería posible utilizarla o no, dentro de un proceso industrial de fabricación 
(viabilidad técnica), ya que el material necesita una resistencia mínima para que 
pueda ser manipulado mecánicamente dentro de un proceso de fabricación industrial. 
El valor mínimo de resistencia a la flexión en seco debe ser superior a 30 Kg/cm
2 
(2,94 MPa) (Bueno y Álvarez, 2008). Por otra parte, la presencia de esmectita en la 
arcilla Blanca (CTI), da lugar a un aumento en los valores de resistencia mecánica de 
los materiales antes de su cocción, recomendándose en la práctica industrial valores 
por encima de 4 MPa. En cualquier caso, la mezcla según los valores hallados (Tabla 
V.9 y Tabla V.10) presenta valores por encima de estos dos límites menos, tan sólo 
la mezcla con CLO, que se encontró por debajo de los límites umbrales (2.3 MPa). 
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 Absorción de agua: los valores de absorción nos indican de forma indirecta 
la porosidad del material, ya que el agua absorbida por el material tiene que ocupar 
los poros que presenta el mismo. Los valores que presentan estos materiales 
contaminados previamente en el filtro son, tanto para la mezcla con CTI-Fe, como, 
sobre todo, para la mezcla con organoarcillas (CLO y CTI-HDTMA), fueron 
superiores a los valores normales en materiales cerámicos de construcción. De esta 
forma esta mezcla presentaría una elevada porosidad y no podría ser empleada, tal 
cual habría que mejorarla con mezclas adecuadas. Posiblemente los cambios 
producidos por el calentamiento en los óxidos de Fe en la CTI-Fe y en la pérdida del 
catión orgánico, por oxidación, en las organoarcillas (CTI-HDTMA y CLO), además 
de la cera en ambos casos, podrían haber provocado esta mayor porosidad. 
 
 Pérdida de peso en cocido: las pérdidas de peso en cocido vienen ligadas a 
los siguientes procesos que ya hemos visto que sufren estos componentes en el 
estudio de ATD, comentado más arriba: eliminación de agua (hasta 200ºC) donde la 
mezcla de arcilla con CTI-Fe presentó una mayor pérdida de peso como 
consecuencia de la mayor eliminación de agua ya que el Fe
+3
 se hidrata fácilmente,  
para las organoarcillas (CTI-HDTMA y CLO) existió una pérdida de masa asociada 
a la pérdida de cationes (entre los 200-500ºC); y una deshidroxilación de las láminas 
de arcilla (a temperaturas superiores a 500ºC) Para los materiales contaminados no 
presentaron carbonatos, pero sí cera en ambos casos y en…IDEM, esto implicó una 
pérdida de peso y un aumento en la porosidad, un aumento en la absorción de agua, 












Tabla V.9. Principales propiedades tecnológicas obtenidas de los pellets de 
CTIsc y los pellets de CTI-Fe previamente usados en los ensayos del filtro. 
 
 
H.M: Humedad de moldeo; COCC: cocción; C.L.S: contracción lineal de 
secado; DAP: densidad aparente (piezas verdes y cocidas); C.L.C: contracción lineal 







Propiedades CTIsc CTI-Fe VALORES 
UMBRALES 
TÍPICOS 
PROPIEDADES EN VERDE (MATERIAL “CRUDO” ANTES DE LA 
COCCIÓN) 
H.M (%H2O) 22.0±0.1 18.9±0.2 17-24 
C.L.S(%) 5.8±0.2 4.6±0.1 4.0-7.0 
D.A.P. 
(g/cm3) 
1.97±0.01 1.9±0.01 1.90-2.05 
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Tabla V.10. Principales propiedades tecnológicas obtenidas de los pellets 
CTI-HDTMA y los pellets de Cloisita® 10A contaminados en los ensayos del filtro. 
 
H.M: Humedad de moldeo; COCC: cocción; C.L.S: contracción lineal de 
secado; DAP: densidad aparente (piezas verdes y cocidas); C.L.C: contracción lineal 
de cocido; R.M: resistencia mecánica; A.A: capacidad de absorción de agua. 
 
En general la pasta resultante en crudo presenta valores aceptablemente 
buenos, aunque ya no es así tras su calentamiento especialmente en el caso de las 
arcillas orgánicas que presentan densidades y resistencia mecánica algo bajas y en 
cambio alta absorción de agua, todo ello por la porosidad producida al “quemarse” 
su parte orgánica. Si hay que señalar en cambio como una ventaja que necesitó un 
consumo de energía menor, precisamente por este efecto exotérmico asociado a esta 
oxidación, lo que puede ser ventajoso. Los resultados pues abren la posibilidad de 
una línea de trabajo interesante, que también debería contemplar el análisis de los 
gases producidos y si tóxicos, la adición al sistema de un filtro de gases adecuado. 
  
Propiedades CTI-HDTMA CLO VALORES 
UMBRALES 
TÍPICO 
PROPIEDADES EN VERDE (MATERIAL “CRUDO” ANTES DE LA 
COCCIÓN) 
H.M (%H2O) 21.8±0.1 20.9±0.1 17.0-24.0 
C. L. S (%) 4.6±0.1 4.0±0.1 4.0-7.0 
D. A (g/cm3) 1.83±0.01 1.75±0.01 1.90-2.05 

























C. L. C (%) 0.7±0.1 0.5±0.1 0.9±0.1 0.2±0.1 0.2±0.1 0.8±0.1 <5.0 

















 La modificación de arcilla de bajo coste CTI, una vez eliminados los carbonatos, 
por saturación en Fe
3+
 y hexadeciltrimetilamonio (HDTMA), su proporción 
esmectitica, resulta eficaz para aumentar la adsorción de los 3 pesticidas 
ensayados, terbutilazina, tebuconazol y MCPA, en diverso grado. Las 
saturaciones no alcanzaron el 100% en ningún caso, siendo menor en el caso del 
HDTMA, pero aun así resultan eficaces para la finalidad perseguida y con un 
poder de eliminación de pesticidas comparable a las comerciales incluidas en el 
ensayo.  
 
 Las arcillas CTI-Fe, CTI-HDTMA y la comercial Cloisita® 10A, fueron 
seleccionadas y formuladas para ser usadas en el filtro en gránulos pellets o 
pegados en antracita, empleando cera carnauba como aglomerante, que resultó ser 
el mejor de los probados y además antracita como soporte en caso de los pegados.  
 
 Estas formulaciones ofrecían resistencia frente al agua a la vez que mantenían su 
capacidad adsorbente para los pesticidas ensayados. En los pellets y pegados se 
hizo un escalado intermedio 10g (4.5 arcilla+5.4 antracita) /300ml que resulto 
con la misma eficacia que las pruebas a escala 20mg/10ml.  Los ensayos y 
caracterizaciones llevaron a seleccionar los pellets y pegados de las 3 arcillas 
como los materiales finales más adecuados como componentes del filtro. 
 
 Los ensayos previos permitieron determinar que estos rellenos arcillosos 
seleccionados para el filtro (pellets y pegados de CTI-Fe, CTI-HDTMA y 
Cloisita® 10A) se han de mezclar con antracita, salvo los pegados que ya la 
incorporaban, para facilitar flujo y en ambos casos la cantidad de arcilla. La 
cantidad de arcilla fue 625 gr, la misma para ambos tipos de formulaciones 
(pellets y pegados de arcilla a la antracita). También se empleó carbón activo a 
efectos comparativos. En todos los casos se mantuvo la razón solida de 
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arcilla/solución de 12g /l el volumen total a tratar   fue de 40L y el tiempo de 
tratamiento 24h. 
 
 Como adsorbente en filtro, de forma general, presentaron mayores % de 
adsorción los materiales preparados con la arcilla orgánica HDTMA que los 
formulados a partir de arcillas modificadas con Fe. Por otro lado, los resultados 
obtenidos a partir de los materiales preparados con la arcilla comercial 
presentaron % de adsorción muy parecidos a los de la arcilla orgánica. 
 
 La propuesta para escalar los nuevos materiales como rellenos efectivos para la 
descontaminación de agua muestra una primera viabilidad para la realización de 
ensayos a escala de laboratorio, obteniendo, por tanto, para las arcillas orgánicas, 
porcentajes de adsorción similares a los ensayados a mayor escala (Filtro). 
 
 Se ofrece un sistema de filtración en el que la adsorción de los contaminantes se 
puede llevar a cabo de una forma versátil para diferentes configuraciones de flujo 
y controlando los tiempos de contacto entre la arcilla y el agua contaminada a 
considerar. Esta versatilidad va a permitir hacer una primera aproximación del 
uso de estos materiales para diferentes aplicaciones que van desde la aplicación 
de barreras o lechos filtrantes para la infiltración del agua en el terreno hasta la 
utilización del material arcilloso en columnas de relleno para la depuración de 
efluentes industriales. La cantidad y tipo final de ensayos queda en todo caso 
condicionada a la cantidad de arcilla modificada disponible. 
 
 La reciclabilidad del relleno del filtro formado por la arcilla contaminada requiere 
de un tratamiento de trituración mayor al que habitualmente es utilizado en la 
industria cerámica. Por tanto, la viabilidad de esta propuesta de valorización 
requiere de un balance energético. Además, habría que controlar las emisiones 
generadas durante el proceso de cocción, así como la inmovilización de los 
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VI. CONCLUSIONES GENERALES 
 
 
I. La modificación de arcillas con materia orgánica soluble de origen natural  
procedente del alperujo y de un fertilizante líquido orgánico no mejoró 
sustancialmente la capacidad de adsorción de ellas, para los distintos 
compuestos (terbutilazina, tebuconazol, MCPA, dibenzofurano y cobre) 
independientemente de su naturaleza (orgánica o inorgánica), posiblemente 
como consecuencia del bloqueo de los sitios de adsorción de las mismas. La 
modificación de la arcilla con el polímero natural, quitosano, sí aumento su 
capacidad e adsorción para el plaguicida ácido y el metal,  aunque su 
efectividad dependió de la naturaleza del compuesto. Habría que estudiar  
distintas proporciones de estos modificadores para  aporten nuevos centros 
de adsorción, sin producir bloqueo. 
 
II. La capacidad de adsorción de cada uno de los bicarbones para los 
compuestos orgánicos dependió de su materia prima, y de las condiciones de 
pirólisis a las que fueron preparadas. Destacar que los biocarbones 
preparados a partir de residuos procedentes del aceite de oliva no resultaron 
ser eficaces en la adsorción de contaminantes. La activación química de 
estos biocarbones mostró efectos discordantes dependiendo de las 
propiedades fisicoquímicas del compuesto que queramos ensayar, por lo que 
de momento no presentan interés como adsorbentes de bajo coste para filtros 
de descontaminación de aguas. 
 
III. a) La modificación de arcilla de bajo coste CTI mediante saturación en Fe3+ 
y hexadeciltrimetilamonio, resultó ser eficaz para aumentar  su capacidad de 
adsorción de los plaguicidas seleccionados (terbutilazina, tebuconazol y 
MCPA) con un comportamiento cercano a la organoarcilla comercial 




para el sistema filtrante se seleccionó la cera carnauba por no afectar 
grandemente su capacidad adsorbente tanto en gránulos, pellets o pegados. 
 
b)  Los conformados en pellets y pegados de la arcilla comercial mostraron 
un comportamiento excelente en la eliminación de plaguicidas del agua en el 
sistema filtrante precomercial, y la arcilla CTI modificada con HDTMA 
mostró un comportamiento prácticamente equivalente y no muy lejano a los 
resultados obtenidos con el carbón activo, ofreciendo el agua final un pH 
más equilibrado. 
 
c) La reutilización del material del filtro tras la descontaminación parece ser 
posible ya que tras ser mezclado al 20% con otra arcilla cerámica roja podía 
da lugar a una pasta cerámica con propiedades aceptables que una vez cocida 
dio lugar a piezas de mediana calidad que sin duda tras un ajuste adecuado 
pudieran ser empleadas en construcción. Su contenido en aglomerante ofrece 
la ventaja de necesitar menos consumo energético en su cocción, si bien se  
necesitaría analizar y filtrar los humos resultantes. 
 
En resumen, los resultados de la presente Tesis Doctoral nos ponen de 
manifiesto, que la modificación de las arcillas naturales con materia soluble 
proveniente de fuentes naturales (alperujo, fertilizante o quitosano) o los 
biocarbones obtenidos a partir del alperujo u orujo, no resultan ser buenos 
adsorbentes de contaminantes. En cambio las arcillas naturales de baja costo 
modificadas con hierro y hexadeciltrimetilamonio y una arcilla orgánica comercial 
son igualmente buenos adsorbentes para eliminar herbicidas  de las aguas; incluso 
su conformación en partículas más grandes como gránulos, pellets o pegados 
mantienen su poder adsorbente. Los pellets y pegados de estos 3 adsorbentes 
muestran su eficacia en un sistema filtrante a escala precomercial para eliminar los 
plaguicidas del agua y el material resultante tras su agotamiento puede ser 
reciclado, no por si solo pero si  mezclado con una arcilla cerámica roja, resultando 




construcción. Sin duda este trabajo abre puertas de otros estudios más detallados, 
para montar posibles sistemas de preparación de arcillas locales para filtros 
económicos de posible empleo en zonas rurales, tanto a nivel de explotación 
agraria como de pequeñas industrias de transformación agroalimentaria, que 
podrían favorecer el desarrollo de posibles pequeñas empresas dedicadas a los 
diversos procesos de preparación requeridos para las diversas etapas de preparación 
de las arcillas , el filtro y el posible reciclado, a la vez que podrían suponer un gran 
ahorro de agua.. 
 
 
 
 
 
 
